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Os reatores em bateladas sequenciais (RBS) têm sido usados com êxito 
na remoção de nutrientes (nitrogênio e fósforo) de esgoto sanitário, via 
processos biológicos. A biodesfosfatação ocorre quando há a 
predominância de organismos acumuladores de poli-fosfato (OAP). No 
entanto, os organismos acumuladores de glicogênio (OAG) competem 
pelo carbono orgânico com os OAP. Existem controvérsias quanto aos 
efeitos de parâmetros operacionais na competição OAP-OAG. Nesse 
contexto, o presente trabalho teve como objetivo avaliar a 
biodesfosfatação de esgoto sanitário em RBS, para diferentes idades do 
lodo (θc) e relação C/P. O estudo se desenvolveu em três estratégias 
operacionais (E1:40 dias e 44 mgDQO.L-1/mgPT.L-1; E2:25 dias e 39 
mgDQO.L-1/mgPT.L-1; E3:40 dias e 24 mgDQO.L-1/mgPT.L-1). O RBS 
de formato cilíndrico, com volume útil de 0,70 m³, foi operado em ciclos 
de 8 horas. Foram aplicadas cargas entre 0,16 e 0,31 kgDQO.m-³d-1; 0,03 
e 0,07 kgN-NH4+.m-3d-1; e 0,004 e 0,015 kgPT.m-3d-1. O tratamento foi 
avaliado para parâmetros físicos, químicos e biológicos. O reator tratou 
eficientemente o esgoto sanitário, atendendo à legislação nacional 
(CONAMA 430/2011) bem como à legislação catarinense (Lei nº 
14.675/2009), em termos de DBO. Observou-se eficiência média de 
remoção biológica de fósforo de 45±18% (E1), 52±14% (E2) e 54±13% 
(E3). Na condição de θc=25 dias e C/P 39 mgDQO.L-1/mgPT.L-1, o 
efluente atendeu à legislação de Santa Catarina para fósforo total (≤4 mg. 
L-1). Não houve diferença significativa entre as estratégias operacionais 
quanto à idade do lodo (40 e 25 dias). No entanto, o θc de 25 dias (E2) 
favoreceu a proliferação de OAP, corroborando a predominância da 
família Rhodocyclaceae nesse período. A relação C/P 24 mgDQO.L-
1/mgPT.L-1 (E3) apresentou o maior acúmulo de fósforo no lodo (2,1% P 
e 17 mgPT.g-1 SST). Em conclusão, a biodesfosfatação foi realizada em 
RBS com idades de lodo de médio (25 dias) ou longo prazo (40 dias), 
sendo melhorada para uma relação C/P inferior a 40 mgDQO.L-
1/mgPT.L-1, quando os OAP predominaram sobre os OAG. 
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Sequencing batch reactors (SBR) have been used successfully for 
biological nutrients removal (nitrogen and phosphorous) from sanitary 
sewage. The enhanced biological phosphorus removal (EBPR) occurs 
when there is a predominance of phosphorus accumulating organisms 
(PAOs). However, glycogen-accumulating organisms (GAOs) compete 
for organic carbon source with PAOs. Conflicting ideas still exists, 
regarding the effects of operational parameters on PAOs-GAOs 
competition. Therefore, this study aimed to evaluate the EBPR process in 
a SBR with three different operational strategies (E1: sludge retention 
time (SRT) of 40 days and C/P ratio of 44 mg COD.mg-1 total P; E2: SRT 
of 25 days and C/P ratio of 39 mg COD.mg-1 total P; E3: SRT of 40 days 
and C/P ratio of 24 mg COD.mg-1 total P). A cylindrical SBR, with 
working volume of 0.7 m3, was operated in cycles of 8 hours. Organic 
loading rates of 0.16 and 0.31 kg COD.m-³d-1; 0.03 and 0.07 kg NH4+-
N.m-3d-1; and 0.004 and 0.015 kg total P.m-3 d-1 were applied. The final 
effluent concentrations from SBR were in accordance with the Brazilian 
(Conama resolution 430/2011) and Santa Catarina state law (Law n. 
14.675/2009) for discharge limits in terms of BOD. Phosphorous average 
removal efficiencies were 45±18% (E1), 52±14% (E2) e 54±13% (E3). 
For E2, the phosphorous effluent concentration was in attendance with 
Santa Catarina state law (≤ 4 mg total P.L-1). There was no significant 
difference between the operational strategies regarding the different 
applied SRTs (40 and 25 days). However, E2, with SRT of 25 days, 
favored the increase of PAOs, corroborating the predominance of 
Rhodocyclaceae during this period. For the C/P ratio of 24 (E3), it was 
observed the greater phosphorus accumulation in the biosolids (2.1% of 
phosphorous and 17 mg total P.g-1 TSS). Concluding, the EBPR process 
was achieved with prolonged (25 days) and very prolonged (40 days) 
SRTs; it was verified better efficiencies with C/P ratio small than 40 mg 
COD.L-1/mg total P.L-1, when PAOs were in greater abundance than 
GAOs. 
 
KEYWORDS: Nutrient removal. Phosphorus accumulating organisms. 
Sequencing batch reactor. Sanitary sewage. 
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Os recursos hídricos são utilizados para diferentes finalidades, 
onde se destacam o abastecimento de água, a irrigação, a geração de 
energia, a aquicultura, a navegação e o lazer. No entanto, esses usos vêm 
sendo ameaçados pelo processo acelerado de crescimento populacional, 
associado à falta de planejamento e infraestrutura das cidades. A 
Organização Mundial de Saúde (UNICEF; WHO, 2015) revela que uma 
em cada três pessoas, ou seja, 2,4 bilhões de cidadãos no planeta carecem 
de saneamento básico, como a falta de acesso aos serviços de esgotamento 
sanitário, as dificuldades de abastecimento com água potável e a falta de 
atendimento pelos serviços de drenagem urbana. Esta situação possibilita 
a maior incidência de doenças entre esse contingente populacional. 
Segundo o Diagnóstico do Sistema Nacional de Informação sobre 
Saneamento referente a 2015, no Brasil apenas 50,3% da população é 
atendida por rede coletora de esgotos, dos quais, 74% são tratados. O 
Estado de Santa Catarina apresenta um baixo índice de domicílios 
contemplados com rede coletora de efluentes (20 a 40%) (SNIS, 2017).  
Desse modo, considerando esse contingente populacional desprovido de 
infraestrutura básica de saneamento (esgotamento sanitário), em conjunto 
com as necessidades legais quanto aos padrões ambientais de lançamento, 
surge à necessidade do uso de sistemas descentralizados e/ou estações de 
tratamento de efluentes (ETE) compactas, que atendam aos requisitos 
estipulados pela legislação e necessidades locais.  
O lançamento de efluentes sanitário sem o tratamento adequado, 
os quais são ricos em matéria orgânica e nutrientes, é a principal causa da 
degradação da qualidade da água dos corpos receptores. O aumento da 
concentração de nutrientes, como o fósforo e o nitrogênio, nos 
ecossistemas aquáticos está associado às frequentes florações de algas e 
ao crescimento excessivo da vegetação, denominado de processo de 
eutrofização. O fósforo é um elemento essencial à vida, porém, sua 
disposição em excesso no meio é encarada como um problema que 
conduz à deterioração da qualidade da água e à eutrofização (COMITÊ 
ECONÔMICO E SOCIAL EUROPEU, 2013).  
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Nos últimos anos, diversos processos de tratamento de efluentes, 
com foco na remoção de fósforo, vêm sendo difundidos e patenteados. A 
remoção de fósforo pode ocorrer via processo biológico ou processo 
químico. O processo químico implica na adição de precipitantes químicos 
no tanque de aeração como o cloreto férrico, com intuito de reduzir o 
conteúdo de fósforo do efluente final, em coprecipitação junto à remoção 
biológica (LIU et al., 2011). O lodo oriundo deste processo tem sua 
característica alterada, pois, os componentes químicos utilizados passam 
a incorporar o lodo. Desse modo, o processo biológico apesar de 
apresentar eficiência de remoção de fósforo, comumente inferior aos 
processos químicos, possui como vantagem a não necessidade de 
acrescentar um elemento que irá alterar a qualidade do lodo e elevar o 
custo de tratamento (GUERRERO et al., 2014). Estudos revelam também 
que a remoção biológica de fósforo de águas residuárias é uma tecnologia 
de baixo custo (YUAN et al., 2012).   
Devido ao aumento da demanda de fertilizantes a base de fosfato, 
e à limitada oferta natural desse elemento, a recuperação do fósforo e a 
sua reutilização têm potencialmente um elevado valor de mercado (YE et 
al., 2016). O abastecimento de fertilizantes é crescente devido à 
necessidade de produção de alimentos, associada ao crescimento 
populacional. Assim, os recentes aumentos nos custos globais de fósforo, 
juntamente com a necessidade de sua remoção dos esgotos sanitários, 
para cumprir as exigências legais quanto ao lançamento de efluentes, 
tornam a recuperação do fósforo desses efluentes economicamente e 
ambientalmente atraentes (GE et al. 2015).  
De acordo com Converti et al. (1995), em meados de 1965 Levin 
e Shapiro descreveram que a remoção biológica de fósforo no tratamento 
de efluentes sanitários ocorre quando há a predominância de organismos 
capazes de acumular fósforo além da própria necessidade metabólica 
(luxury uptake). Os organismos acumuladores de fósforo (OAP) ocorrem 
quando o sistema de lodo ativado é operado em uma sequência de fases 
anaeróbia/aeróbia. Na fase anaeróbia, os OAP podem acumular os ácidos 
graxos voláteis (AGV), como o acetato, os quais são produzidos 
principalmente pelos organismos heterotróficos via processo de 
fermentação do substrato. O acúmulo de AGV sob forma de poli-β-
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hidroxialcano (PHA) procede usando o poli-fosfato (poli-P) presente no 
interior das células como fonte de energia, resultando na liberação de 
ortofosfato. Posteriormente, na fase aeróbia ocorre a redução das 
concentrações de PHA na biomassa, correlacionada com o aumento do 
crescimento celular e o acúmulo de poli-P intracelular, aumentando assim 
a concentração de fósforo no lodo (ARTAN; ORHON, 2005). O fósforo 
incorporado em grandes quantidades nas células dos OAP é removido do 
sistema através da retirada do lodo biológico, onde se elimina uma fração 
do licor misto contendo todos os organismos presentes no lodo ativado 
(VON SPERLING, 2007).  
Considerando a necessidade de uma sequência de fases 
anaeróbia/aeróbia para alcançar uma boa eficiência na remoção biológica 
de fósforo, os reatores operados em bateladas sequenciais (RBS) 
mostram-se como uma técnica propícia a promoção desse importante 
processo biológico (LITTLETON et al., 2003). As vantagens dos RBS 
são atribuídas à natureza flexível de seus parâmetros de funcionamento, 
tais como, o ajuste fácil de períodos aeróbios, anóxicos e anaeróbios, via 
controle temporal da mistura/aeração e enchimento (DEBIK; MANAV, 
2010). 
Com intuito de mitigar os efeitos negativos associados ao 
lançamento de efluentes sanitários ricos em fósforo nos corpos d’água, 
foram criadas algumas leis que delimitam a concentração desse elemento 
nos efluentes. Em nível nacional, as condições e padrões de lançamento 
de efluentes devem ser conforme preconiza a Resolução CONAMA n° 
357/2005, alterada pela Resolução CONAMA n° 430/2011. No entanto, 
essa resolução não define um limite de concentração de fósforo total 
presente em efluentes lançados em corpos de água, delegando tal 
regulamentação aos órgãos estaduais competentes. Assim, no Estado de 
Santa Catarina, o lançamento de efluentes em corpos d’água devem 
respeitar os padrões de lançamentos definidos na Lei n° 14.675/2009, a 
qual institui o Código Estadual Ambiental. De acordo com este código, 
deve ser respeitado o limite de até 4 mg. L-1 de concentração de fósforo 
total presente nos efluentes lançados em trechos de lagoas, lagunas e 
estuários, ou os sistemas de tratamento devem operar com a eficiência 
mínima de 75% na remoção de fósforo. 
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Nesse contexto, esta pesquisa segue uma série de estudos 
desenvolvidos no Programa de Pós-Graduação em Engenharia Ambiental 
(PPGEA) e no Laboratório de Efluentes Líquidos e Gasosos 
(LABEFLU), da UFSC, com intuito de avaliar a remoção de nutrientes 
(N, P) de esgoto sanitário mediante tratamento em RBS operado em 
condições reais (COSTA, 2005; THANS, 2008; MARCONDES, 2011; 
FERNANDES, 2013; VILLAFRANCA, 2014; VOLTOLINI, 2015). Os 
resultados evidenciam que os RBS testados foram eficientes para 
remoção do nitrogênio, porém, a remoção biológica do fósforo não foi 
totalmente alcançada. Dessa forma, com intuito de aprimorar o processo 
de biodesfosfatação de esgoto sanitário, o presente trabalho avaliou duas 
variáveis importantes nesse processo, como o tempo de retenção celular 




1.1.1. Objetivo Geral 
 
Avaliar o processo de remoção biológica de fósforo de esgoto 
sanitário em reator de bateladas sequenciais (RBS), operado em 
condições reais, para diferentes idades de lodo e relação C/P.  
 
1.1.2. Objetivos Específicos 
 
Como objetivos específicos, tem-se a avaliação do RBS relativa à: 
 
a) Eficiência no tratamento de esgoto sanitário quanto às exigências 
legais para lançamento de efluentes em corpos hídricos, frente às 
condições operacionais do reator; 
b) Influência das idades do lodo adotadas (40 e 25 dias) e da relação 
C/P do afluente na remoção biológica de fósforo; 
c) Comunidade microbiana presente no lodo biológico, em termos de 
sua composição, atividade da biomassa autotrófica e heterotrófica, bem 
como a capacidade de atuação dos OAP no processo de remoção 
biológica de fósforo.  
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2. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 
 
2.1. LEGISLAÇÃO AMBIENTAL QUANTO AO LIMITE DE 
FÓSFORO EM LANÇAMENTO DE EFLUENTES 
 
Os padrões internacionais de lançamento de efluentes são 
definidos de acordo com os usos múltiplos das águas do corpo receptor e 
a qualidade ambiental dos ecossistemas. Para o fósforo, por exemplo, nos 
Estados Unidos da América as concentrações limite, podem variar de 3 
mg. L-1 para o município de Olympia, Washington, a 0,05 mg. L-1 em 
Parker, Colorado (RAGSDALE, 2007). Na Europa, a “Council 
Directive” 91/271/EEC determina os padrões de lançamento de efluentes 
em corpos d’água. Essa diretiva define a concentração limite para o 
fósforo de 2,0 mg. L-1 para estações de tratamento de efluentes (ETE) que 
atendem uma demanda referente ao número de habitantes entre 10.000 e 
100.000, e de 1,0 mg. L-1 para ETE que atendem mais de 100.000 
habitantes, ou 80% de remoção em ambas as situações. No Brasil, as 
condições e padrões de lançamento de efluentes devem ser conforme 
preconiza a Resolução CONAMA n° 430/2011. Essa resolução não 
define um limite de concentração de fósforo total presente em efluentes 
lançados em corpos d’água, delegando tal regulamentação aos órgãos 
estaduais competentes, nos casos onde há registro de floração de 
cianobactérias ou captação para abastecimento público. 
Atualmente no Estado de Santa Catarina, o lançamento de 
efluentes em corpos d’água deve respeitar os padrões de lançamentos 
definidos na Lei n° 14.675/2009, a qual institui o Código Estadual 
Ambiental. De acordo com este, deve ser respeitado o limite de até 4 mg. 
L-1 de concentração de fósforo total nos efluentes lançados em trechos de 
lagoas, lagunas e estuários ou os sistemas de tratamento devem operar 
com a eficiência mínima de 75% na remoção de fósforo, desde que não 






2.2. REATOR EM BATELADAS SEQUENCIAIS (RBS) 
 
De acordo com Jenkins; Warnner (2014), o sistema de lodos 
ativados possui mais de 100 anos. Ao longo deste século, inúmeros tipos 
de sistemas baseados no princípio básico de lodos ativados foram 
patenteados e reelaborados. O processo por lodos ativados é definido 
como o tratamento de efluentes onde ocorre a mistura da biomassa com o 
efluente a ser tratado, permitindo o uso do carbono, do nitrogênio e do 
fósforo como substrato. Após a mistura, a fase líquida é separada do lodo 
(biomassa), e assim, se obtém efluente clarificado e com menor conteúdo 
orgânico e nutriente, sendo que o lodo excedente permanece ou retorna 
ao reator (lodo ativado) (METCALF; EDDY, 2016).   
Entre 1914 e 1920 muitos sistemas de lodos ativados operados em 
bateladas estavam em operação, porém foram abandonados devido a 
visível complexidade de operação (US EPA, 1999). Entretanto, o 
interesse por esta tecnologia foi retomado no final da década de 1950 e 
início de 1960, com um melhor conhecimento do sistema e o 
desenvolvimento de novos equipamentos e tecnologias, como a utilização 
de controles automatizados por microprocessadores (VON SPERLING, 
2007). Nos últimos anos, tendo em vista a crescente preocupação com os 
impactos decorrentes do lançamento de esgotos sanitários ricos em 
nutrientes nos cursos de água, os RBS vêm sendo modificados para 
realizar nitrificação, desnitrificação e remoção biológica de fósforo 
(DEBIK; MANAV, 2010; ZHANG et al., 2011). 
O princípio do funcionamento do RBS consiste na incorporação 
das unidades de processo (reator biológico e decantador), associadas ao 
tratamento convencional de lodos ativados, em um único tanque de 
mistura completa (METCALF; EDDY, 2016; SHAW et al. 2009). Assim, 
conforme Von Sperling (2007), os processos passam a ser simplesmente 
sequenciais no tempo, funcionando em ciclos que compreendem as fases 
de enchimento, reações biológicas, decantação, retirada e repouso. Na 






Figura 1 - Fases de operação de RBS: 1- Enchimento; 2- Reações Biológicas; 3- 
Decantação; 4– Retirada e Repouso.  
 
Fonte: o autor. 
 
A duração de cada ciclo deve ser definida de acordo com as 
características e as variações da vazão do afluente, das necessidades de 
tratamento, bem como das características da biomassa do sistema. O 
número de ciclos por dia é em função do tempo de detenção hidráulica 
(TDH). De acordo com Von Sperling (2007), os TDH mais usuais são de 
6 e 8 horas para sistemas de lodos ativados convencionais, e de 16 a 24 
horas para sistemas com aeração prolongada. Muitos sistemas, porém, 
têm adotado o TDH flutuante. Isto é, o reator funciona em ciclos de 
tempos variados, em função da produção de esgoto pela população 
contribuinte. Cita-se como exemplo, o trabalho de Fernandes et al. (2014), 
cujo RBS, em escala real, tratava o esgoto de 840 habitantes, como 
sistema descentralizado condominial. Os tempos de detenção hidráulica 
variaram entre 2,5 horas e 6,5 horas. Essas variações foram atribuídas às 
horas de pico, sazonalidade e fluxo de esgoto para o tanque de 
equalização. 
Na fase de enchimento, o afluente é introduzido no reator, 
iniciando as reações bioquímicas por meio da mistura e/ou aeração. O 
enchimento pode ser estático, ou seja, sem aeração ou com mistura, bem 
como pode ocorrer de maneira escalonada. Na fase de reação, o 
enchimento é interrompido e o reator é operado em bateladas com etapas 
de mistura e de aeração por tempo pré-definido em projeto. As etapas de 
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mistura/aeração são intermitentes até iniciar a fase de decantação, onde o 
lodo é deixado sedimentar no fundo do reator. O sobrenadante clarificado 
é removido durante a fase de retirada. Por fim, ocorre a fase de repouso 
que serve para aumentar a flexibilidade de funcionamento do sistema, 
como aumentar a duração de uma ou mais fases de um ciclo (ARTAN; 
ORHON, 2005). Normalmente, o excesso de lodo é retirado nesta fase, 
mas pode também ser removido na fase de reação. O lodo remanescente 
permanecerá em repouso no reator até o início do próximo ciclo de 
operação.  
O RBS consiste em um tanque de volume variável onde o volume 
total (VT) consiste na soma do volume estacionário (V0) e do volume 
tratado a cada ciclo (VF). O volume estacionário (V0) compreende no 
volume de lodo sedimentado (VS) diluído no volume de efluente tratado 
não retirado (remanescente) (VR) (Figura 2). 
 
Figura 2 - Representação esquemática de um tanque RBS.  
 
Fonte: adaptado de Artan; Orhon (2005).  
 
O reator operado em bateladas possui vantagens quando 
comparado ao sistema convencional de lodos ativados. Entre as vantagens 
estão: (1) pequena necessidade de espaço; (2) facilidade de gestão e 
possibilidade de modificações durante as fases por controle on-line da 
estratégia de tratamento (AKIN; UGURLU, 2005); (3) economia de custo 
pela eliminação de outras unidades (decantador e elevatória para 
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recirculação do lodo); (4) flexibilidade quanto à variação de vazão e carga 
e controle da operação; e (5) boa sedimentabilidade. No RBS, a fase de 
reação pode ser facilmente ajustada para a remoção de nutrientes, por 
meio da incorporação das condições anaeróbias, anóxicas e aeróbias em 
diferentes tempos.  
Dentre alguns parâmetros de controle de RBS citam-se a idade do 
lodo e a relação alimento/microrganismo (A/M). 
 
2.2.1. Idade do lodo  
 
A idade do lodo (θc) ou o tempo de retenção celular (TRC) é um 
parâmetro fundamental para a concepção e o funcionamento do sistema 
de lodo ativado. É definida como a massa de lodo contido no reator em 
relação ao lodo descartado por dia. Para controlar o θc, a fim de garantir 
um desempenho satisfatório do processo, se faz necessário realizar 
periodicamente o descarte do lodo em excesso (METCALF; EDDY, 
2016). Esse parâmetro está relacionado com a produção de lodo em 
excesso, o consumo de oxigênio, as eficiências de nitrificação e 
desnitrificação, bem como a eficiência de remoção biológica de fósforo 
(ARTAN; ORHON, 2005; VON SPELRING, 2007).   
O θc pode ser adotado para RBS em uma ampla faixa, variando da 
modalidade convencional à aeração prolongada.  Para a definição da 
idade do lodo a ser adotada em um determinado sistema deve-se 
considerar as características do efluente, bem como a necessidade de 
remoção de nutrientes. Com esses fatores definidos, diferentes idades do 
lodo podem ser adotadas, conforme Von Sperling (2007) e Metcalf; Eddy 
(2016) (Tabela 1). 
 
Tabela 1 - Exemplos de diferentes idades do lodo. 
θc 
(dias) 









8-18 Sim (100%) Sim (30-75%) Sim Parcialmente 





De acordo com Ferreira (2000), o processo de nitrificação é 
favorecido pela alta idade do lodo devido à velocidade de crescimento 
lento das bactérias nitrificantes. Elevados valores da idade do lodo no 
sistema também garantem uma maior remoção do substrato, pois a 
biomassa tem tempo suficiente para metabolizar praticamente toda a 
matéria orgânica dos efluentes (METCALF; EDDY, 2016). Fernandes et 
al. (2014) avaliaram o desempenho de um RBS com elevada idade do 
lodo de 34 a 60 dias e alcançaram bons resultados de remoções de 
DQOsolúvel, NTK e nitrogênio amoniacal (acima de 81%, 75% e 93%, 
respectivamente).  
A idade do lodo pode influenciar nas propriedades de 
sedimentabilidade do lodo. Sistemas de lodo ativado com θc inferior a 20 
dias são caracterizados pela proliferação de bactérias filamentosas (LIAO 
et al., 2006), implicando em uma má sedimentação do lodo, que pode 
comprometer a qualidade do efluente tratado (CHON, 2005; SCHULER; 
JANG, 2007).  
Com intuito de atingir uma completa nitrificação, os reatores de 
lodo ativado apresentam valores de idade do lodo entre 3 e 18 dias. 
Conforme Von Sperling (2007), para lodos ativados com nitrificação 
completa, o θc mínimo deve ser de 4 dias. Para a remoção do fósforo, 
Kuba et al. (1996) obtiveram 40 e 99% de remoção para θc de 8 e 14 dias, 
respectivamente. Lee et al. (2007) também reportam maior eficiência de 
remoção de fósforo para uma idade de lodo mais elevada (93%, 20 dias – 
78%, 15 dias). Thans (2008) em RBS escala real, com θc de 20 dias, relata 
eficiência de remoção de fósforo acima de 90%. Zhu et al. (2013) 
avaliaram o efeito de três idades do lodo (5, 10 e 15 dias) na remoção de 
fósforo e obtiveram como resultado eficiências de 82,7%, 97,3% e 97,3%, 
respectivamente. Valverde-Pérez et al. (2016) observaram bom 
desempenho do reator com θc de 8 dias, onde o nitrogênio amoniacal foi 
todo oxidado, a eficiência de remoção de fósforo foi acima de 99% e o 
lodo apresentou boas características de sedimentação. Porém, quando o 
θc passou para 3,5 dias, a nitrificação foi inibida e as bactérias do gênero 




2.2.2. Relação alimento/microrganismo (A/M) 
 
A relação A/M é amplamente utilizada em projetos, bem como 
durante a operação de estações de tratamento de efluentes. Esta relação é 
definida como a quantidade de alimento ou substrato disponível (DBO) 
por unidade de massa dos microrganismos (SSV) e expressa em kg 
DBO.kg-1 SSV d-1 (VON SPERLING, 2007). Como os microrganismos 
têm uma capacidade limitada para consumir o substrato (DBO) por 
unidade de tempo, a relação A/M elevada pode significar maior oferta de 
matéria orgânica biodegradável do que a capacidade de consumo da 
biomassa no sistema, resultando em substrato excedente no efluente final. 
Por outro lado, baixo valor de A/M significa que a oferta de substrato é 
menor do que a capacidade dos microrganismos para utilizar o substrato, 
no sistema de lodos ativados. Como consequência, eles irão consumir 
praticamente toda a matéria orgânica do afluente, bem como o seu próprio 
material celular orgânico. Lodos ativados apresentam valor típico de 0,04 
kg DBO.kg-1 SSV d-1 para aeração prolongada e 1 kg DBO.kg-1 SSV d-1 
para processos de alta taxa (METCALF; EDDY, 2016). Em condições 
brasileiras, Von Sperling (2007) apresenta para lodos ativados 
convencionais valores entre 0,3 e 0,8 gDBO.g-1SSV.d-1 e para aeração 
prolongada entre 0,08 e 0,15 gDBO.g-1SSV.d-1. 
 
2.3. REMOÇÃO BIOLÓGICA DE NUTRIENTES DE EFLUENTES 
 
A remoção biológica de nutrientes (RBN) é um tema importante e 
cada vez mais discutido em projetos de sistemas de tratamento de 
efluentes. Naturalmente, a necessidade de remoção de nutrientes como o 
nitrogênio e o fósforo depende de uma visão mais ampla dos objetivos do 
tratamento, como a qualidade do efluente final e do corpo receptor. Em 
corpos d’água receptores mais sensíveis como lagos, lagoas e estuários, 
sujeitos a problemas de eutrofização, a RBN assume uma grande 
importância (VON SPERLING, 2007).  
De acordo com Artan; Orhon (2005), a RBN pode ser alcançada 
facilmente quando as condições adequadas para a nitrificação, 
desnitrificação e remoção biológica aprimorada de fósforo são criados. 
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As configurações do processo de remoção de nutrientes podem ser 
classificadas de acordo com as necessidades de remoção, tais como: (a) 
processo de remoção de nitrogênio, (b) processo de remoção de fósforo; 
e (c) processo de remoção simultânea de fósforo e nitrogênio. A remoção 
biológica de nitrogênio é alcançada em condições de ausência de 
oxigênio, mas na presença de nitratos, denominada condição anóxica. 
Para tanto, o reator deve ser configurado de modo a proporcionar uma 
fase aeróbia, a fim de garantir a conversão da amônia para nitrato 
(nitrificação) e posteriormente uma fase anóxica, com intuito de 
possibilitar a conversão de nitrato a nitrogênio gasoso (desnitrificação). 
Entretanto a remoção biológica aprimorada de fósforo, do inglês 
Enhanced Biological Phosphorus Removal – EBPR ocorre quando o 
reator é configurado para operar em condição anaeróbia seguida de 
aeróbia (CONVERTI et al., 1995; METCALF; EDDY, 2016; ARTAN; 
ORHON, 2005; DEBIK; MANAV, 2010).   
 Como exemplo de pesquisas que utilizaram RBS para remoção 
de nutrientes, citam-se os estudos de Lee et al. (2007), que alcançaram 
uma eficiência de remoção biológica de fósforo de 93% utilizando idade 
do lodo de 20 dias; Henrique et al. (2010) que avaliaram a remoção 
biológica de fósforo em RBS monitorado com diferentes idades do lodo 
(20, 5 e 3 dias), cujos resultados mostraram remoção de fósforo total nos 
três experimentos, com valores médios entre 79 e 82%, sendo que o 
sistema RBS que operou com a idade de lodo de 5 dias obteve os melhores 
resultados; e Bassin et al. (2012), que avaliaram dois reatores de grânulos, 
operados em bateladas sequenciais, com temperaturas de 20 e 30º C, e 
observaram nitrificação/desnitrificação completa e remoção de 90% de 
fosfato.  
 




A nitrificação é o processo de oxidação por bactérias autotróficas 
da amônia (NH4+) a nitrito (N-NO2) e nitrato (N-NO3). Esse processo 
ocorre via dois mecanismos: (1) nitritação, onde ocorre a oxidação da 
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amônia para nitrito, realizado pelas bactérias oxidadoras de amônia 
(AOB, do inglês ammonia-oxidizing bacteria) e (2) nitratação, onde 
ocorre a oxidação de nitrito a nitrato, sendo realizado pelas bactérias 
oxidadoras de nitrito (NOB, do inglês nitrite-oxidizing bacteria) 
(METCALF; EDDY, 2016; REZA; CUENCA, 2016).  Dentre o grupo 
das AOB podem ser encontrados gêneros como: Nitrosomonas, 
Nitrosococcus, Candidatus Brocadia e Nitrospira, sendo que as mais 
estudadas são as Nitrosomonas; e dentre o grupo das NOB se encontram 
os gêneros: Nitrospira, Nitrobacter, Nitrospina, Candidatus Nitrotoga, 
Candidatus Brocadia e Nitrococcus; sendo as mais estudadas as 
Nitrobacter (ANTILEO et al., 2003; MCILROY et al., 2015).  
As bactérias nitrificantes se desenvolvem lentamente, liberam 
ácidos (H+) e necessitam de muito oxigênio (4,57 gO2.g-1NH4-N) (VAN 
HAANDEL; MARAIS, 1999; VON SPERLING, 2007). Conforme 
Zoppas et al. (2016), parâmetros como temperatura, pH e concentração 
de oxigênio dissolvido (OD) limitam o processo de nitrificação.  
De acordo com Jia et al. (2013), a nitrificação efetiva ocorre com 
um pH na faixa de 7,0-7,5. A velocidade de nitrificação diminui 
drasticamente quando a temperatura do meio se encontra abaixo de 10°C 
(KIM et al., 2006). A faixa de temperatura ideal para o crescimento da 
cultura de Nitrosomonas (OAB) está entre 30 e 36ºC, sendo que para a 
cultura de Nitrobacter (NOB) a faixa ideal varia de 8 a 28ºC (NOCKO, 
2008). Contudo, conforme Cervantes-Carrilo et al. (2000), a faixa de 
temperatura recomendável para o processo de nitrificação é de 15 a 32°C. 
As bactérias que oxidam amônia e as bactérias que oxidam nitrito 
são quimioautotrófos, pois utilizam o CO2 como fonte de carbono e 
requerem oxigênio dissolvido para oxidar compostos inorgânicos (N-
NH4+ e N-NO2) além de obter energia para as células (METCALF; 
EDDY, 2016). Desse modo, o oxigênio é um dos parâmetros mais 
relevantes na nitrificação. Thans (2008) em seu estudo com RBS 
observou os processos de nitrificação e desnitrificação, mesmo com 
baixas concentrações de OD no reator (limitada a 0,6 mgO2.L-1). Quando 
as concentrações de OD excederam 2 mgO2.L-1 praticamente toda a 
amônia presente no afluente foi convertida a nitrato, que permaneceu no 
efluente. Em sistemas com idade do lodo menor que 5 dias, baixas 
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concentrações de OD podem limitar a nitrificação, porém, em condições 
com idades de lodo maiores que 10 dias e pouco oxigênio a nitrificação 




A desnitrificação é a redução do nitrato formado durante a 
nitrificação para gás nitrogênio realizada por bactérias heterotróficas (US 
EPA, 1993). Essas bactérias utilizam o oxigênio da molécula de NO3 na 
ausência de oxigênio dissolvido (OD) em água. Para promover a 
utilização de NO3, é necessária uma fase anóxica onde o NO3 é o único 
aceptor de elétrons. Também é fundamental que uma fonte de carbono 
adequada esteja disponível para servir como doador de elétrons para a 
desnitrificação (REZA; CUENCA, 2016). 
As bactérias desnitrificantes são menos sensíveis às condições 
ambientais quando comparadas com as bactérias nitrificantes. Desse 
modo, quando a nitrificação se desenvolve, a desnitrificação também é 
possível (VAN HAANDEL; MARAIS, 1999). Uma grande variedade de 
microrganismos é capaz de realizar a desnitrificação, dentre os quais 
podem ser encontrados os gêneros Achromobacter, Acinetobacter, 
Flavobacterium, Rhodopseudomonas, Spirillum, Gluconobacter, 
Xanthomonas, Azospirillum, Chromobacterium, Vibrio, dentre outros 
(METCALF e EDDY, 2003). Os membros dos gêneros Alcaligenes, 
Pseudomonas, Methylobacterium, Bacillus, Paracoccus e 
Hyphomicrobium foram isolados, como microrganismos desnitrificantes 
de efluente sanitário (WAGNER et al., 2002).  
O desenvolvimento do processo de desnitrificação está relacionado 
com a quantidade de substrato biodegradável presente no meio (relação 
carbono/nitrogênio) (LIU et al. 2010). Helmermadhok et al. (2002) 
afirmam que em condições com relações C/N menores que 2,5, a 
desnitrificação não ocorre, havendo a necessidade de uma fonte externa 
de carbono. Dentre outras condições ambientais favoráveis para o 
processo de desnitrificação estão: pH próximo a 8,0, temperatura em 
torno de 35ºC, ausência de oxigênio e presença de nitratos ou nitritos 
(RITTMANN; McCARTY, 2001). 
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Nitrificação e desnitrificação simultâneas (NDS) 
 
O processo de nitrificação e desnitrificação simultâneas ocorre em 
um mesmo reator, sem separação e ao mesmo tempo, com baixas 
concentrações de OD no meio, possibilitando a existência simultânea de 
regiões aeróbias e anóxicas no floco do lodo ativado (ANTILEO et al., 
2007; GUO et al., 2005; HE et al.., 2009; WANG et al., 2012; YANG; 
YANG, 2011). 
Ju et al. (2007) citam algumas condições necessárias para a 
ocorrência de reações simultâneas de nitrificação e desnitrificação, são 
elas: (1) presença de zonas anóxicas/aeróbias microscópicas no interior 
do floco, essas formadas por meio do consumo gradual de OD pelos 
microrganismos, onde no interior do floco acontecem reações anóxicas 
de desnitrificação e na camada externa ocorrem reações de nitrificação 
devido à maior presença de oxigênio; (2) presença de zonas 
anóxicas/aeróbias macroscópicas no interior dos reatores, onde falhas na 
homogeneização do licor misto formam zonas com diferentes 
concentrações de oxigênio; (3) presença de bactérias desnitrificantes 
aeróbias e nitrificantes heterotróficas; e (4) presença de bactérias como 
Thiosfera Pantotropha que nitrifica e desnitrifica, simultaneamente, sob 
condições aeróbias.  
 
2.3.2. Processo de Remoção Biológica de Fósforo 
 
O fósforo é um macronutriente essencial para todas as células 
vivas. É um componente importante de adenosina trifosfato (ATP), ácidos 
nucleicos (DNA e RNA), e fosfolípidos em membranas celulares 
(BITTON, 2005; MADIGAN et al., 2004). Porém, os usos impróprios ou 
sem restrições de fertilizantes, adubos, resíduos domésticos ou 
detergentes, todos ricos em fósforo, têm contribuído para uma liberação 
desenfreada de fósforo no ambiente, causando o processo de eutrofização 
em ambientes aquáticos (PARASKOVA, 2014). Nos efluentes, o fósforo 
encontra-se presente em forma de ortofosfatos (PO43-), poli-fosfatos 
(P2O7) e formas orgânicas do fosfato (METCALF; EDDY, 2016), com 
concentração média de fósforo total de 10 a 20 mg. L-1. Os ortofosfatos 
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estão prontamente disponíveis para o metabolismo biológico, sem 
necessidade de conversões às formas mais simples. Os poli-fosfatos são 
moléculas mais complexas e transformam-se lentamente em ortofosfato 
pela hidrólise. Por fim, as formas orgânicas de fosfato são convertidas em 
ortofosfatos pelo processo de mineralização ao longo do tempo 
(BITTON, 2005). 
Comumente, o fósforo é removido de esgotos sanitários via 
processos químicos (precipitantes químicos), podendo também ser 
removido via processos biológicos. Em 1965, Levin e Shapiro 
demonstraram a capacidade de determinados microrganismos em 
acumular fósforo além da própria necessidade metabólica (luxury uptake) 
quando expostos às condições anaeróbias e aeróbias sequencialmente 
(CONVERTI et al., 1995; MACHNICKA et al., 2008).  Van Haandel e 
Marais (1999) verificaram que somente a exposição do lodo a um 
ambiente anaeróbio/aeróbio não era suficiente para que o processo de 
liberação e absorção de fósforo acontecesse. Os autores observaram que 
o processo era influenciado pela concentração de material rapidamente 
biodegradável na zona anaeróbia. Com isso, foi sugerida uma 
concentração mínima de 25 mg. L-1 de material solúvel na zona anaeróbia, 
para induzir a absorção em excesso de fósforo. Conforme Von Sperling 
(2007), caso a DQO solúvel seja inferior a 60 mg. L-1, dificilmente, será 
obtida uma remoção significativa de fósforo. O autor ressalta que, para 
valores acima de 60 mg. L-1, com ausência de nitrato na zona anaeróbia, 
a remoção de fósforo pode acontecer. Em alguns casos, a DQO nos 
esgotos sanitários é insuficiente, tendo em vista à remoção simultânea de 
N e P. Assim, a adição de uma fonte externa de carbono, ou um produto 
químico para a precipitação de fósforo, são técnicas amplamente 
utilizadas, como soluções para aumentar a eficiência de remoção de P em 
efluentes com baixa DQO, aumentando os custos operacionais das 
estações de tratamento de efluentes (GUERRERO et al., 2014).  
A EBPR ocorre quando há a predominância dos OAP 
(Acinetobacter, Pseudomonas, Aerobacter, α- e β-proteobactérias, por 
exemplo) que assimilam fósforo, o qual entra na composição de várias 
macromoléculas no interior das células, sendo armazenados como poli-
fosfatos (WU et al., 2009). Os reatores biológicos devem ser são 
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projetados com zonas/fases anaeróbias-aeróbias. Na fase anaeróbia, os 
microrganismos ficam sob estresse podendo ocorrer a relargagem do 
fósforo acumulado nas células. Na fase aeróbia ocorre o consumo 
exagerado de fósforo (luxury uptake) pelos microrganismos que foram 
submetidos ao estresse na fase anaeróbia (MACHNICKA et al., 2008).  
Essas duas etapas são claramente definidas no processo de 
remoção biológica de fósforo como:  
(a) Etapa anaeróbia: os organismos acumuladores de fósforo 
acumulam os ácidos graxos voláteis (AGV), como o acetato, os quais são 
produzidos principalmente pelos organismos heterotróficos via processo 
de fermentação do substrato (ARTAN; ORHON, 2005). Após serem 
assimilados e armazenados dentro das células, os AGV são rapidamente 
transformados em produtos metabólicos orgânicos, os quais podem 
apresentar diferentes constituições, de acordo com a composição química 
da fonte de carbono. Nos casos em que cadeias curtas de ácidos graxos 
são assimiladas ocorre a estocagem de poli-β-hidroxialcanoato (PHA), 
quando assimilado o acetato ocorre a estocagem de poli-β-hidroxibutirato 
(PHB) e quando assimilado propionato ocorre a estocagem de poli-β-
hidroxivalerato (PHV) e poli-β-hidroxi-2-metilvalerato (PH2MV) 
(MCMAHON et al., 2010). Simultaneamente, os OAP passam a liberar 
no sistema grandes quantidades de fosfato por meio da quebra da 
molécula de ATP (adenosina trifosfato), produzindo energia para a célula 
que poderá ser utilizada durante a execução dos processos metabólicos 
(SEVIOUR et al., 2003; ARTAN; ORHON, 2005). 
(b) Etapa aeróbia: ocorre a redução das concentrações de PHA na 
biomassa, correlacionada com o aumento do crescimento celular e o 
acúmulo de poli-P intracelular, aumentando assim a concentração de 
fósforo no lodo. Assim, a molécula de ATP é reconstruída e a remoção 
do P dos efluentes é executada. Ao final do processo, a quantidade de 
fósforo absorvida pelos OAP é maior que a quantidade liberada, 
mecanismo esse conhecido na literatura como “luxury uptake”. O fósforo 
incorporado em grandes quantidades nas células dos OAP é removido do 
sistema através da remoção do lodo biológico, onde se elimina uma fração 
do licor misto contendo todos os organismos presentes no lodo ativado, 
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incluindo os OAP (PIJUAN et al., 2005; HARPER et al., 2006; 
MULLAN et al., 2006).  
No entanto, Wang et al. (2008) afirmam que a remoção biológica 
de fósforo pode ser alcançada em reatores de bateladas sequenciais sem a 
fase anaeróbia. Esses autores observaram que o fosfato pode ser 
transformado em poli-P sem acumulação de PHA durante um ciclo com 
uma fase de aeração única. 
Conforme Zhang et al. (2013), uma grande quantidade de fósforo 
é encontrada na matriz de substâncias poliméricas extracelulares (EPS) 
dos OAP, porém, o papel do EPS na EBPR ainda não foi completamente 
compreendido. Sabendo que o EPS pode atuar como um reservatório para 
o fósforo no processo anaeróbio-aeróbio (Figura 3), os autores 
propuseram um modelo com uma consideração do papel de EPS, o que é 
benéfico para elucidar o mecanismo de remoção de fósforo no sistema 
EBPR. O modelo proposto pelos autores se resume em cinco processos: 
a) Processos I e IV: a cadeia longa intracelular de poli-fosfato (poliP) é 
liberada a partir dos OAP e adsorvido pelo EPS; b) Processo II e V: a 
cadeia longa de poliP em EPS é hidrolisada à cadeia curta de poliP e 
pirofosfato (piroP); c) Processo III: a maioria do fósforo existente no EPS 
é hidrolisado para ortofosfato (OrtoP) e liberada em solução por meio da 
hidrólise; e d) Processo VI: parte do fósforo contido no EPS foi ainda 
hidrolisada para OrtoP e depois absorvida pelos OAP na fase aeróbica. 
Figura 3 - Modelo metabólico para EBPR, considerando o papel do EPS.  
 




Considerando a necessidade de uma sequência de fases 
anaeróbia/aeróbia para alcançar uma boa eficiência na remoção biológica 
de fósforo, os reatores operados em bateladas sequenciais mostram-se 
como uma boa técnica à promoção desse importante processo biológico.  
Utilizando processos especialmente desenvolvidos para a remoção 
biológica do fósforo, os microrganismos podem consumir quantidade de 
fósforo maior que o necessário, chegando a eficiências maiores de 
remoção. Metcalf; Eddy (2016) afirmam que, em condições ideais para o 
bom desempenho do processo de captura e armazenamento de fósforo 
pelos OAP é possível obter concentrações de fósforo na zona anaeróbia 
acima de 40 mgP·L-1 comparado com 5 a 8 mgP·L-1 do afluente. 
O grupo mais conhecido de OAP é o Candidatus Accumulibacter 
phosphatis, conhecido como Accumulibacter, que tem sido comumente 
encontrado em muitas estações de tratamentos de efluentes em grande 
escala, com uma abundância típica de 5 e 20% da comunidade bacteriana 
(YUAN et al., 2012). 
A remoção biológica do fósforo pode ocorre também em condições 
anóxicas (CARVALHO et al., 2007). Na fase anóxica observa-se a 
participação de organismos acumuladores de fósforo desnitrificantes 
(OAPD), capazes de utilizar nitrito e/ou nitrato ao invés de oxigênio para 
o consumo anóxico de fosfato. O nitrito e nitrato são gerados no reator 
aeróbio destinado à nitrificação. Desse modo, nesses sistemas a remoção 
de fósforo está acoplada ao processo de desnitrificação (KERRN-
JESPERSEN; HENZE, 1993).  
Pesquisas buscando melhor compreender o metabolismo dos 
organismos OAPD têm sido conduzidas, uma vez que a utilização desses 
organismos tem-se mostrado interessante em termos de remoção 
biológica de nutrientes. Os OAPD possibilitam a remoção simultânea de 
nitrogênio e fósforo com baixos custos em aeração no reator. Como 
reportado por Fernandes et al. (2013), que observaram uma atividade 
OAPD/OAP de 70% em testes realizados com lodo de RBS. Os autores 
atribuem essa elevada atividade devido ao consumo de nitrato, produzido 
pela nitrificação na etapa aeróbia, simultaneamente ao fósforo, por esse 
grupo de organismos. Ainda, esses microrganismos apresentam menor 
velocidade de crescimento quando comparada aos OAP, resultando em 
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uma menor produção de lodo (GUISASOLA et al., 2009; BASSIN et al., 
2012).  
 Por outro lado, organismos acumuladores de glicogênio (OAG) 
competem pelo carbono orgânico com os organismos acumuladores de 
fósforo (OAP) na fase anaeróbia, afetando o desempenho dos sistemas na 
remoção biológica de fósforo. Os OAG são frequentemente encontrados 
em sistemas EBPR, tendo em vista que também são capazes de proliferar 
em condições anaeróbias e aeróbias alternadas (CROCETTI et al., 2002). 
O metabolismo dos OAG pode ser descrito da seguinte forma: sob 
condições anaeróbias, ocorre a degradação do glicogênio estocado via 
glicólise para suprir a energia requerida para absorção de ácidos graxos 
voláteis (AGV) de cadeia curta, e consequente síntese de PHA. Em 
condições aeróbias, OAG oxidam o PHA sintetizado anaerobicamente 
para promover energia para o crescimento celular e reabastecimento de 
glicogênio. Assim, os OAG não contribuem para a remoção de fosfato, 
uma vez que em seu metabolismo não há liberação nem consumo desse 
composto. Diante disso, esses organismos são usualmente considerados 
indesejáveis em sistemas EBPR (OEHMEN et al., 2006). 
Na literatura científica são relatadas pesquisas, desenvolvidas com 
o objetivo de investigar os fatores que influenciam na competição entre 
os OAP e os OAG (LIU et al., 1997; FILIPE et al. 2001; OEHMEN et al., 
2005a; OEHMEN et al., 2005b; OEHMEN et al., 2006; LOPEZ-
VAZQUEZ et al., 2009). Estratégias operacionais que visam favorecer os 
OAP em detrimento aos OAG são de suma importância para melhorar o 
desempenho e a estabilidade de sistemas de remoção biológica de fósforo. 
 
2.3.3. Efeito de parâmetros ambientais e operacionais na competição 
entre OAP e OAG 
 
 De acordo com Carvalheira (2014), várias condições ambientais 
e operacionais têm sido frequentemente estudadas e identificadas como 
fatores-chave na competição OAP-OAG. Estes fatores são: pH, 
temperatura, composição de ácidos graxos voláteis (AGV) do efluente, 
idade do lodo (θc), a razão carbono orgânico/fósforo (C/P) e a taxa de 
alimentação do substrato.  
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Efeitos do pH 
 
 Estudos mostraram que o pH ≥7,0 é benéfico para os OAP, 
melhorando o desempenho da remoção biológica de fósforo. Como por 
exemplo, Filipe et al. (2001) observaram que em condição de pH igual a 
7,25, a taxa de absorção específica de acetato foi a mesma para os OAP e 
os OAG. No entanto, quando o pH foi mantido inferior a 7,25, os OAG 
assimilaram o acetato mais rapidamente do que os OAP, enquanto que a 
um pH superior a 7,5 os OAP se sobressaíram aos OAG. Nos seus 
estudos, Oehmen et al. (2005a) observaram que a um pH de 7,0, 
Competibacter-OAP foi a população dominante em um reator alimentado 
com acetato, enquanto Alphaproteobacteria-OAG foi a população 
dominante num reator alimentado com propionato. Os mesmos autores 
afirmam que a um pH em torno de 8,0 a absorção de acetato requer mais 
adenosina-trifosfato (ATP), em comparação com condições de pH baixo. 
Por conseguinte, os OAP foram capazes de produzir mais ATP pela 
degradação do poli-fosfato e tinham uma vantagem na captação de acetato 
sobre os OAG. Eventualmente, o aumento do pH resulta em uma 
mudança da população dominante de OAP, o que resulta no sucesso de 
EBPR (JEON et al. 2001). Zhang et al. (2005) observaram uma 
diminuição na remoção de fósforo e uma mudança na comunidade 
microbiana quando o pH foi mudado de 7,0 para 6,5. Em condições com 
o pH de 7,0, a eficiência de remoção de fósforo foi de 99%, sendo que 
após 14 dias com o pH de 6,5 esta eficiência foi reduzida para 17%. No 
estudo de Lopez-Vazquez et al. (2009), observou-se que, quando o 
acetato ou o propionato foi fornecido como fonte de carbono com pH de 
7,5, apenas os OAP se proliferaram. No entanto, quando o acetato e o 
propionato estavam presentes simultaneamente, os OAP se proliferaram 
sobre os OAG, independentemente do pH aplicado. Carvalheira (2014) 
afirma que em seu estudo foi necessário manter no sistema um valor 
mínimo de pH de 7,25 para obter uma remoção completa de fósforo.  
 Em síntese, o pH é um fator importante na competição OAP-
OAG, e valores de pH na faixa de 7,0-8,0 podem promover uma vantagem 
para os OAP sobre os OAG, melhorando a eficiência de remoção de 
fósforo. No entanto, Oehmen et al., (2007) afirmam que altos valores de 
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pH (acima de 8,0) podem ser prejudiciais para o processo de EBPR, sendo 
que existe um limite de pH em que esta estratégia de controle não será 
eficaz.  
 
Efeito da Temperatura  
 
O efeito da temperatura no desempenho do processo de remoção 
biológica de fósforo foi pesquisado em diversos estudos, que mostraram 
em que temperaturas o reator apresentou melhor desempenho (ERDAL et 
al., 2003; PANSWAD et al., 2003; WHANG; PARK, 2002, 2006; 
BASSIN et al., 2012; LOPEZ-VAZQUEZ et al., 2009; 
GEBREMARIAM et al., 2011; ZHENG et al., 2014; WANG; CHEN, 
2016).  
Whang; Park (2002, 2006) relataram que a 20ºC os OAP eram a 
população predominante devido à elevada absorção específica de acetato 
a esta temperatura. Enquanto os OAG eram a população predominante a 
30°C, devido a uma vantagem cinética da captação anaeróbia de acetato, 
o que pode levar a uma eventual falha de sistemas EBPR. Panswad et al. 
(2003) observaram uma alteração na abundância de OAP para OAG 
quando a temperatura aumentou de 20 para 32,5ºC, situação esta que 
estava de acordo com o aumento da concentração de fósforo no efluente 
e a diminuição do teor de fósforo no lodo. Erdal et. al. (2003) sugeriram 
que em temperaturas baixas (5ºC) os OAP foram favorecidos em relação 
aos OAG, uma vez que se observou uma maior remoção de fósforo e 
transformações de glicogênio mais baixas em temperaturas de 5ºC que a 
20ºC. Estes autores também sugeriram que, a 5ºC, OAP podem dominar 
o sistema EBPR através da mudança de sua via metabólica. Através de 
previsões de modelagem metabólica, Lopez-Vazquez et al. (2009) 
mostraram que os OAP foram os organismos dominantes a baixas 
temperaturas (10ºC), independentemente da fonte de carbono e pH 
aplicado, uma vez que o metabolismo dos OAG foi inibido a esta 
temperatura. Em condições com alta temperatura (30ºC), os OAG foram 
os organismos dominantes, porém, quando aplicado uma relação 
acetato/propionato de 75-25% e um valor de pH não inferior a 7,0, foi 
possível suprimir a proliferação de OAG a altas temperaturas. Carvalheira 
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(2014) verificou que a velocidade específica de liberação de fósforo 
aumentou com a elevação da temperatura, enquanto a velocidade 
específica de absorção de fósforo diminuiu. 
Essas evidências experimentais sugerem que os OAG são capazes 
de superar os OAP em condições de altas temperaturas, sendo que a 
competição OAP-OAG pode ser mais problemática em climas quentes, e 
durante a temporada de verão.  
 
Efeitos da composição dos AGV  
 
A composição de ácidos graxos voláteis (AGV) demonstra ter um 
impacto sobre a competição entre os OAP e os OAG. O mais comum 
AGV presente nos sistemas EBPR é o acetato, embora em sistemas onde 
existam pré-fermentadores o propionato está muitas vezes presente em 
quantidades substanciais (OEHMEN et al., 2007). O propionato também 
pode ser uma fonte de carbono favorável para alcançar um bom 
desempenho de remoção biológica de fósforo (CHEN et al., 2004; 
OEHMEN et al., 2006; WANG et al., 2010). 
Lu et al. (2007) observaram que os OAG apresentaram uma 
resposta mais lenta do que os OAP para as alterações da fonte de carbono, 
o que sugere que a alternância entre o acetato e o propionato pode 
controlar a proliferação de OAG. Por meio de estudos de longo prazo, 
Oehmen et al. (2006) observaram uma redução instável de fósforo num 
reator enriquecido com acetato, devido à competição entre 
Accumulibacter e Competibacter para a absorção de acetato. No entanto, 
uma remoção elevada e estável de fósforo foi observada por Oehmen et 
al. (2005b) quando apenas o propionato foi utilizado como fonte de 
carbono. 
Lopez-Vazquez et al. (2009) avaliaram o efeito de diferentes fontes 
de carbono (relação acetato: propionato) sobre a concorrência entre os 
organismos acumuladores de fósforo e os acumuladores de glicogênio 
(OAP e OAG, respectivamente), utilizando um modelo metabólico. 
Como resultado, os autores obtiveram que em condições de temperatura 
moderada, em presença simultânea de acetato e propionato (75-25 ou 50-
50% de relação acetato/propionato) o crescimento de OAP foi favorecido 
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sobre os OAG, independentemente do pH aplicado. Do contrário, quando 
o acetato ou o propionato são fornecidos como única fonte de carbono, 
OAP só são favorecidos em relação aos OAG quando é aplicado um pH 
elevado (7,5). 
Tu e Schuler (2013) obtiveram como resultado predominância de 
OAP em condições de altas concentrações de acetato e com pH de 7,4, 
sendo que com o pH mais baixo (6,4-7,0) os OAG dominaram o sistema.  
Hsu et al. (2013) afirmam que, em condições de acetato como fonte 
de carbono e elevada carga de fósforo, os OAG tornaram-se a população 
dominante, sendo que com a substituição do acetato por propionato, como 
fonte de carbono, ocorreu uma proliferação de OAP. Contudo, os 
resultados obtidos pelos autores mostraram que, com elevada carga de 
fósforo, o propionato é o substrato mais adequado para alcançar um 
enriquecimento do sistema com OAP. 
Quanto a concentração de carbono, Zhang et al. (2011) observaram 
que valores em torno de 390 mg DQO.L-1 beneficiaram o crescimento de 
OAG. Entretanto, Chuang et al. (2011) afirmam que as adições de fonte 
de carbono facilmente biodegradáveis (glicose e acetato em 
concentrações de 300, 450, 600 e 900 mg DQO.L-1) melhoraram a 
remoção de fósforo de forma eficaz. 
 
Efeito da idade do lodo 
 
A idade do lodo demonstra ser um fator importante que afeta 
operacionalmente a competição OAP-OAG, embora diferentes estudos 
apontem resultados contraditórios. Whang e Park (2006) observaram que, 
a 30°C e idade do lodo de 10 dias, os OAG foram capazes de superar 
OAP. Com uma diminuição da idade do lodo para 5 dias, os OAG 
coexistiram com os OAP, exibindo um desempenho instável na remoção 
biológica de fósforo. Ainda, diminuindo a idade do lodo para 3 dias, o 
desempenho da remoção biológica de fósforo foi estável, possivelmente 
devido à taxa de absorção mais elevada de acetato dos OAP. Li et al. 
(2008) obtiveram uma maior eficiência de remoção de fósforo (> 90%) a 
uma idade do lodo de 8,3 dias e 16,6 dias (<85%). Para estes autores, a 
maior idade do lodo afetou a sedimentação no reator. Valverde-Pérez et 
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al. (2016) avaliaram um RBS operado com baixos valores de idade de 
lodo (8 e 3,5 dias) e alcançaram bons resultados de remoção biológica de 
fósforo (até 99%).  
Zhu et al. (2013) operaram um “humus soil sequencing batch 
reactor” (HS-SBR) para verificar o efeito de três idades do lodo 
diferentes (5, 10 e 15 dias) na eficiência de remoção de fósforo. Neste 
estudo observou-se uma maior remoção de fósforo (97,3%) a uma idade 
de lodo de 10 e 15 dias, comparada com uma idade de 5 dias (82,7%). 
Portanto, uma idade do lodo pequena (<5 dias) apresenta um efeito 
adverso sobre a remoção de fósforo, enquanto que uma idade do lodo 
entre 10 e 15 dias não afetou a redução de fósforo. Desta maneira, este 
estudo mostrou que esse parâmetro relativamente alto exerceu um efeito 
útil na remoção de fósforo no HS-SBR. Lee et al. (2007) também 
relataram que uma idade do lodo alta aumenta a eficiência de remoção de 
fósforo, onde com 20 dias eles obtiveram uma eficiência de 93% e com 
15 dias a eficiência baixou para 78%. Ge et al. 2015 afirmam que os 
processos de remoção biológica de fósforo têm sido operados a tempos 
de retenção de sólidos de médio em longo prazo (10 e 20 dias). 
Corroborando, Li et al. (2016a) obtiveram bom desempenho de remoção 
biológica de fósforo com sistema de fluxo contínuo operado com idade 
do lodo de 30 dias. 
 
Efeito da relação carbono /fósforo 
 
A relação carbono e fósforo (C/P) no efluente é um fator 
importante na competição entre os OAP e os OAG. Embora os fatores que 
influenciam a predominância de OAG não sejam bem definidos, estudos 
demonstram que os OAG podem proliferar em sistemas de lodo ativado 
alimentados com efluente sintético tendo maior relação C/P (YAGCI et 
al., 2003). 
Citam-se os trabalhos de Liu et al. (1997), que avaliaram os efeitos 
dessa relação na competição OAP-OAG e observaram que com uma 
relação de 5 mg DQO.mg-1 PT, os OAP podem acumular um teor elevado 
de poli-fosfato, porém, com uma proporção de 50 mg DQO.mg-1 PT 
ocorre a proliferação de OAG. Enquanto Schuler; Jenkins (2003) relatam 
52 
 
que a relação C/P ótima para o crescimento dos OAP, em forma de 
acetato, é de 8,5. De acordo com Oehmen et al. (2007), estudos apontam 
que elevada relação C/P no afluente (por exemplo >50 mg DQO.mg-1 PT) 
tende a favorecer o crescimento de OAG em vez de OAP, enquanto uma 
baixa relação C/P (10-20 mg DQO.mg-1 PT) deve ser mais favorável para 
o crescimento de OAP.   
Esses valores da relação C/P e sua influência para o 
desenvolvimento de OAP ou OAG são controversos. Ressalta-se o estudo 
de Puig (2008), o qual demonstra que a redução da relação C/P de 55 para 
36 foi acompanhada da redução da eficiência de remoção de fósforo de 
99% para 77%, respectivamente. Metcalf; Eddy (2016) afirmam que o 
processo de biodesfosfatação é favorecido em condições com a relação 
C/P superior a 30. 
 
Oxigênio dissolvido (OD)  
 
O oxigênio dissolvido é outro fator de importância, na competição 
OAP-OAG. De acordo com Carvalheira (2014), a concentração de 
oxigênio dissolvido e o tempo de aeração afetam a essa competição, onde 
baixos níveis de OD (0,6 mg O2.L-1) foram mais favoráveis para os OAP 
em relação aos OAG. Desta maneira, o coeficiente de afinidade para o 
oxigênio foi significativamente maior para os OAG, mostrando que os 
OAP têm vantagem competitiva em ambientes com níveis limitantes de 
oxigênio. A operação de sistemas de tratamento de efluentes com baixas 
concentrações de oxigênio é muito importante para os sistemas de grande 
escala, uma vez que diminui os custos energéticos. Winkler et al. (2011) 
e Chen et al. (2014) também afirmam que baixas concentrações de OD (< 
1mg.L-1) favorecem o processo de remoção biológica de fósforo.  
Fernandes et al. (2014) avaliou um RBS em escala real com baixa 
concentração média de oxigênio dissolvido (0,3 mg. L-1) e observou que 
o desempenho do reator não foi afetado. Igualmente, Thans (2008) obteve 
bons resultados em sistema com OD limitado a 0,6 mg. L-1, onde a 
eficiência de remoção de fósforo foi de 80 a 100% e o efluente final 
apresentou concentração média de 1,2 mgP.L-1. 
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Na Tabela 2 está apresentada uma síntese dos estudos com os 
principais parâmetros e efeitos que interferem no processo de remoção 
biológica de fósforo (RBP). 
 
 
Tabela 2 - Parâmetros que interferem no processo de remoção biológica de 
fósforo de esgoto sanitário.  
Parâmetros 




pH elevado (7 a 8) 
favorecem os OAP na 
competição com OAG 
Filipe et al. (2001); Oehmen et al. 
(2005a); Jeon et al. (2001); Zhang et al. 
(2005); Lopez-Vazquez et al. (2009); 




(<20°C) favorecem os 
OAP na competição com 
OAG e melhoram o 
desempenho de RBP 
Erdal et al. (2003); Panswad et al. 
(2003); Whang; Park (2002; 2006); 
Bassin et al. (2012); Lopez-Vazquez et 
al. (2009); Ebrahimi et al., (2010); 
Gebremariam et al. (2011); Zheng et al.  
(2014); Carvalheira (2014); Wang; 
Chen (2016) 
Relação C/P Existem controvérsias 
Metcalf; Eddy (2016); Yagci et al. 
(2003); Liu et al. (1997); Schuler; 
Jenkins (2003); Oehmen et al. (2007); 
Puig (2008) 
AGV 
Existem controvérsias e 
depende do pH 
Oehmen et al. (2005b); Oehmen et al. 
(2006); Lu et al. (2007); Lopez-
Vazquez et al. (2009); Hsu et al. (2013); 
Tu; Schuler (2013) 
Idade do lodo Existem controvérsias 
Whang; Park (2006); Lee et al. (2007); 
Li et al. (2008); Zhu et al. (2013); 
Metcalf; Eddy (2016); Li et al. (2016a); 
Ge et al. (2015) 
OD 
Baixas concentrações (< 1 
mgO2.L-1) favorecem o 
processo de RBP 
Winkler et al. (2011); Chen et al. 
(2014), Carvalheira (2014); Fernandes 





2.4. RECUPERAÇÃO E REUTILIZAÇÃO DO FÓSFORO DE 
BIOSÓLIDOS 
 
O minério de fósforo, principal fonte de fósforo para as práticas 
agrícolas, é um recurso natural limitado. Segundo Metcalf; Eddy (2016), 
algumas estimativas indicam que as reservas globais desse minério serão 
exauridas até o final do século XXI. À medida que a demanda do minério 
contendo fósforo aumenta e os custos para exploração de novas reservas, 
geralmente com menor teor de fósforo, também aumentam, o preço de 
fertilizantes continuará a aumentar. Consequentemente, o fósforo 
presente no lodo e nas correntes secundárias das estações de tratamento 
de efluente poderá ser visto como um recurso que deve ser recuperado e 
reutilizado como fertilizante ao contrário de ser disposto como um 
resíduo. Nesse sentido, Ge et al. (2015), ressaltam que os recentes 
aumentos nos custos globais de fósforo, juntamente com a necessidade de 
remover o fósforo de esgoto sanitário para cumprir os regulamentos de 
lançamento de efluentes, tornam a recuperação do fósforo de esgotos 
sanitários economicamente e ambientalmente atraentes.  
De acordo com Ye et al. (2016), o esgoto tem alto potencial para 
recuperar uma grande quantidade de fosfato em uma abordagem de 
economia circular. Winans et al. (2017) afirmam que o tema central do 
conceito de economia circular é a avaliação de materiais dentro de um 
sistema fechado com intuito de permitir o reuso de recursos naturais, 
reduzindo a poluição ou evitando restrições de recursos e sustentando o 
crescimento econômico. Porém, conforme Smol et al. (2015), a transição 
para uma economia mais circular requer mudanças em todas as cadeias 
de valor, como novas formas de transformar resíduos em recurso. 
Devido ao alto teor de matéria orgânica e nutrientes, presentes nos 
biossólidos, estes são uma boa alternativa como fertilizantes, podendo 
melhorar a qualidade do solo para o crescimento de culturas. O lodo de 
uma estação de tratamento de efluentes (ETE) tem potencial como fonte 
de fósforo (P), de nitrogênio (N) e de matéria orgânica, apresentando uma 
proporção normalmente N: P em biossólidos de 1:1 ou 1:2 (SMITH; 
DURHAM, 2002). A reciclagem e a minimização dos resíduos de fósforo 
podem ser passos importantes para a utilização sustentável desse 
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elemento, assegurando a disponibilidade das reservas para usos futuros 
(COMITÊ ECONÔMICO E SOCIAL EUROPEU, 2013). 
O conteúdo de fósforo do lodo em processos EBPR pode alcançar 
de 4 a 5% da matéria seca total, a qual é muito maior do que aquela 
encontrada na biomassa de sistemas convencionais de lodos ativados 
destinados unicamente à remoção de material orgânico, cujo percentual 
de fósforo no lodo representa algo em torno de 1,5 a 2,0% da matéria seca 
total. Em sistemas EBPR de escala laboratorial, pesquisas reportam que a 
quantidade de fósforo pode representar até 15% da matéria seca do lodo 
(CROCETTI et al., 2000). 
O processo de remoção biológica de fósforo pode efetivamente 
capturar o fósforo dos esgotos sanitários e concentrá-lo em uma forma 
que é facilmente modificável para recuperação, em contraste com os 
processos químicos de remoção de fósforo. A remoção de fósforo via 
processo químico necessita da adição de precipitantes químicos, 
inviabilizando a reutilização do lodo enriquecido com fósforo. Contudo, 
sistemas com foco na remoção biológica de fósforo podem ser utilizados 
para criar fluxos de efluentes ricos em fósforo, visando à recuperação 
desse elemento. Desse modo, o fósforo pode ser removido dos sistemas 
diretamente por desvio parcial do efluente do reator anaeróbio, após a 
libertação de fósforo pelos OAP (BARAT; VAN LOOSDRECHT, 2006) 
ou indiretamente como resultado da libertação de fósforo induzida por 
digestão anaeróbia do lodo rico em fósforo (YUAN et al., 2012). 
Conforme Yuan et al., 2012, os biossólidos ricos em fósforo 
podem ser aplicados diretamente à terra ou recuperado como um produto 
mineral. A aplicação direta é eficaz, mas o produto é volumoso e carrega 
riscos contaminantes que precisam ser gerenciados. A Resolução 
CONAMA 375/2006 define critérios e procedimentos para o uso agrícola 
de lodos de esgoto gerados em estações de tratamento de esgoto sanitário 
e seus produtos derivados, e dá outras providências. De acordo com essa 
resolução, o lodo proveniente de ETE pode ter aplicação agrícola desde 
que o mesmo seja submetido a redução de patógenos e da atratividade de 
vetores.  
A recuperação de fósforo como um produto mineral pode ser 
conseguida utilizando métodos termoquímicos ou bioquímicos. Segundo 
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Metcalf; Eddy (2016), para a reutilização desse nutriente existem 
processos de recuperação de fósforo de correntes secundárias de ETE que 
foram desenvolvidos e patenteados, são eles: Processo AirPrex®, 
Cristalizador de leito fluidizado com formato cônico, Cystalactor®, 
Processo NuReSys®, Processo Pearl®, Processo Phosnix®, Processo 
PHOSPAQTM. Esses processos são baseados na cristalização para 
recuperação do sal de fosfato de magnésio amoniacal (estruvita) e fosfato 
de cálcio (hidroxiapatita). Essas tecnologias fundamentam-se em três 
estágios que ocorrem no interior do cristalizador: (1) supersaturação da 
concentração dos íons, (2) processos primários e secundários de 
nucleação e (3) crescimento do cristal. A recuperação do fosfato com 
objetivo de sua reutilização prioriza um material altamente cristalizado 
em vez de uma fase sólida amorfa, constituída de partículas muito finas, 
que são difíceis de recuperar de uma fase líquida e processar para a 
obtenção de um produto que possa ser utilizado. A eficiência de remoção 
de fosfato, a distribuição do tamanho dos cristais formados dentro do 
cristalizador e a pureza do produto final são influenciadas pela 
temperatura, pelo valor do pH, pela composição iônica e pelas condições 




3. MATERIAIS E MÉTODOS 
 
Essa pesquisa foi realizada em parceria com a empresa Rotária do 
Brasil, localizada em Florianópolis-SC (UTM 22 J x (L) 745.839, y (N) 
6.955.363), onde está localizado o RBS monitorado. As análises e 
experimentos relacionados ao monitoramento foram realizados no 
Laboratório de Efluentes Líquidos e Gasosos (LABEFLU), bem como no 
Laboratório Integrado de Meio Ambiente (LIMA), ambos inseridos no 
Departamento de Engenharia Sanitária e Ambiental (ENS), Centro 
Tecnológico (CTC), da UFSC.  
O RBS foi operado em diferentes condições operacionais durante 
três estratégias distintas: E1: θc de 40 dias e C/P de 44 mgDQO.mg-1PT; 
E2: θc de 25 dias e C/P de 39 mgDQO.mg-1PT; e E3: θc de 40 dias e C/P 
de 24 mgDQO.mg-1PT. Em condições de limitação de fósforo nos esgotos 
sanitários, os organismos acumuladores de glicogênio (OAG) são 
predominantes em relação aos organismos acumuladores de fósforo 
(OAP) (KREUK; VAN LOOSDRECHT, 2004). Desse modo, optou-se 
em elevar a concentração de fósforo total no afluente na E3 via adição de 
uma solução de KH2PO4. 
 
3.1. SISTEMA EXPERIMENTAL 
 
O reator pesquisado está inserido no sistema de coleta e tratamento 
de esgoto da empresa Rotária do Brasil, localizada no município de 
Florianópolis/SC. O sistema consiste em três redes: (a) 1ª rede: coleta as 
águas cinzas das pias e duchas e as encaminha por recalque por meio de 
estação elevatória (EE1) para um filtro de macrófitas de fluxo vertical. O 
efluente tratado no filtro de macrófitas é reutilizado nos vasos sanitários; 
(b) 2ª rede: coleta as águas negras dos vasos sanitários e as encaminha 
para dois tanques sépticos, dispostos em paralelo, seguindo para a EE2 e, 
posteriormente, para a EE3 antes do RBS; (c) 3ª rede: coleta o esgoto 
doméstico de uma residência e os encaminha para a EE3, após passar por 
um tanque séptico. Essa rede também coleta as águas provenientes da 
máquina lava-roupas e as encaminha diretamente para a EE3. 
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O efluente tratado no RBS é encaminhado para um wetland de 
fluxo vertical para polimento e, posteriormente, todo o efluente é 
encaminhado para um sistema de infiltração no solo (Figura 4). 
 
Figura 4 - Esquema do sistema de coleta e tratamento de esgoto.  
 
Fonte: Adaptado de Voltolini (2015). 
 
O RBS possui formato cilíndrico com 1,22m de diâmetro, 2,05m 
de altura total e altura útil de 0,60m, resultando em uma capacidade de 
tratamento de 0,70m³ por ciclo (Figura 5). O enchimento do reator era 
escalonado e ocorria por meio de uma bomba submersa de 0,25 kW 
instalada na EE3. A aeração era realizada via ar difuso por meio de duas 
membranas instaladas no fundo do reator, de 25 cm de diâmetro cada, 
ligadas a um compressor de ar com vazão de 120 L.min-1. A retirada do 
efluente tratado era realizada também por meio de bomba submersa de 
0,25 kW. O nível de enchimento do reator era controlado por sistema de 
pressão hidrostática, sendo este verificado on-line por sistema de 
telemetria, modelo ScadaWeb, de uso exclusivo da Rotária do Brasil. A 
retirada do lodo era realizada manualmente por gravidade, via tubulações 
dispostas no fundo do reator.  
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Figura 5 - Esquema do RBS, com as dimensões do mesmo. V0 – Volume 
estacionário; V1, 2 e 3 – Volumes após primeiro, segundo e terceiro enchimento, 
respectivamente; D1 – Sonda de OD; D2 – Sonda de pH; CLP conectado via 
GPRS ao banco de dados e computador pessoal; BS – Bomba submersa. As linhas 




Para o presente estudo foram estabelecidos ciclos de 8 horas, ou 
seja, 3 ciclos por dia, sendo possível tratar 2,1m³ de esgoto diariamente. 
Cada ciclo consistiu em um período de alimentação de aproximadamente 
2 minutos, um período anóxico de 90 min., um período aeróbio de 40 
min., um período de sedimentação de 1 h e um período de repouso de 30 
min. As entradas no RBS foram escalonadas, perfazendo 3 entradas por 
ciclo, assim como os períodos anóxico e aeróbio que se repetiam 3 vezes.  
A aeração e a mistura escalonadas permitem ao reator um desempenho 
com nitrificação, desnitrificação e biodesfosfatação. Na Figura 6 
visualizam-se as fases dos ciclos operacionais, com seus períodos de 
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reações (nitrificação e desnitrificação), decantação e repouso, bem como 
os respectivos tempos de duração. 
 
Figura 6 - Configuração dos ciclos efetuados no RBS. 
 
D: desnitrificação; N: nitrificação 
Fonte: Autor. 
 
3.2. ANÁLISES E MONITORAMENTO 
 
O reator foi monitorado por meio de amostras, coletadas 
semanalmente, do esgoto bruto, do licor misto e do efluente tratado, a fim 
de analisar a eficiência de tratamento ao longo do tempo. O esgoto bruto 
foi coletado durante o bombeamento da EE3 para o RBS por meio de uma 
torneira instalada na tubulação de entrada. O licor misto foi coletado 
dentro do reator durante a fase de aeração (vinte minutos após o início 
desta fase). A coleta do efluente tratado ocorria durante o bombeamento 
desse, por meio de uma torneira instalada na tubulação de saída.   
 Na Tabela 3 estão especificados os parâmetros e as respectivas 
metodologias adotadas para analisar os parâmetros físico-químicos 
avaliados neste estudo, as quais seguiram em sua maioria o Standard 
Methods (APHA, 2005). Os parâmetros pH e OD foram monitorados in 
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loco com o uso da sonda de OD – 650 MDS-YSI e Sonda de pH HI98191 
– Hanna.  
 
Tabela 3 – Métodos utilizados para as análises físico-químicas. 
Parâmetro Metodologia 
Nitrogênio amoniacal Destilação VELP (SM-4500NH3B) 
Fósforo total Digestão em meio ácido e colorimetria (SM-
4500-PC) 
Nitrito, Nitrato e Fosfato Cromatografia líquida iônica (DIONEX – 
ICS 5000) 
Alcalinidade Titulação potenciométrica ao alaranjado de 
metila, com solução de H2SO4 0,02N (SM-
2320B) 
DQO total e solúvel Digestão em refluxo fechado e colorimetria 
(SM- 5220D) 
DBO Manométrico HACH (SM-5210D) 
Sólidos suspensos totais, fixos 
e voláteis (SST, SSF, SSV) 
Gravimetria (SM-2540) 
Polissacarídeos (PS) Método de Dubois et al. (1956) 
Índice Volumétrico de Lodo 
(IVL) 
Gravimetria e volumétrico (SM-2710D) 
*SM: Standard Methods 
 
3.2.1. Índice Volumétrico de Lodo (IVL) 
 
A medida do IVL consiste em decantar uma alíquota com volume 
de 1.000mL de licor misto em uma proveta graduada, medindo após 30 
minutos (IVL30) o volume final ocupado pelo lodo. Posteriormente, com 
o valor de concentração de biomassa no reator (SSV), pode-se calcular o 









Vf = volume do sedimentado na proveta (mL.); 
SSV = sólidos suspensos voláteis da amostra (mg/L). 
  
O IVL é determinado com intuito de verificar o tempo da fase de 
decantação de reatores, bem como indica a qualidade da 
sedimentabilidade do lodo (Tabela 4). 
 
Tabela 4 - Relação IVL e sedimentabilidade do lodo. 
Sedimentabilidade IVL (mL.g-1) 
Ótima 0 - 50 
Boa 50 - 100 
Média 100 - 200 
Ruim 200 - 300 
Péssima >300 
Fonte: Von Sperling (2002). 
 
Para Metcalf; Eddy (2016), valores de IVL abaixo de 120 mL.g-1 
indicam que o lodo possui uma boa sedimentação, e valores acima de 150 
mL.g-1 podem estar associados ao crescimento de organismos 
filamentosos, prejudiciais à sua decantação.  
 
3.2.2. Ensaios respirométricos 
 
A velocidade com que o oxigênio é consumido pode ser medida 
por meio de ensaios respirométricos. Conforme Spanjers et al. (1998), a 
respirometria trata-se de uma importante técnica de medida e 
interpretação do consumo biológico de oxigênio, sob condições 
experimentais controladas. Fernandes et al. (2014) afirmam que a 
diminuição significativa do valor da velocidade de consumo de oxigênio, 
quando não há redução da carga orgânica aplicada, pode indicar a 
presença de substâncias tóxicas ou inibidoras no afluente. Para tanto, os 
métodos respirométricos são comumente utilizados em estações de 
tratamento de efluente baseadas nos sistemas de lodos ativados, com 
intuito de determinar as características de biodegradabilidade dos 




O teste se fundamenta na relação que existe entre a velocidade de 
consumo de oxigênio (VCO) e a quantidade de substrato adicionado. Para 
os organismos heterotróficos, essa relação se dá na proporção de 1:1, onde 
1 unidade de matéria orgânica solúvel biodegradável a ser oxidada irá 
necessitar de 1 unidade de oxigênio. Contudo, apenas 33% da matéria 
orgânica tende a ser direcionada para o metabolismo catabólico, sendo o 
restante (67%) conduzido para o anabolismo. Para os organismos 
autotróficos nitrificantes, essa relação é diferente, sendo que para a 
oxidação de 1mg.L-1 de nitrogênio na forma de amônia são requeridos 
4,57mg.L-1 de oxigênio caso seja conduzida a nitrificação. Diferente dos 
organismos heterotróficos, os organismos autotróficos nitrificantes 
possuem uma taxa anabólica muito pequena, assumindo dessa forma 
praticamente que todo o nitrogênio presente no meio será direcionado 
para o catabolismo. Deste modo, estabelecida a relação da VCO com a 
quantidade de substrato adicionado, somado ao conhecimento prévio da 
estequiometria de rendimento celular desses organismos, é possível 
aplicar a respirometria como instrumento para avaliação do metabolismo 
heterotrófico e autotrófico (SILVA FILHO et al., 2015). 
Os ensaios respirométricos foram realizados conforme a 
metodologia determinada por OCHOA et al. (2002) e alterada por Wolff 
et. al. (2003), com intuito de avaliar a VCO alcançada pela biomassa 
presente no reator. Para a realização do teste foram coletadas amostras do 
licor misto (durante a aeração), as quais foram previamente aeradas por 
um período de 24 horas, com o uso de uma bomba de aquário, a fim de 
iniciar a fase endógena. O pH foi corrigido, quando necessário, entre 7 e 
7,5, antes de iniciar a aeração, com intuito de garantir uma condição ideal 
para a remoção da matéria carbonácea (pH entre 6,0 e 9,0) (METCALF; 
EDDY, 2016). Igualmente, foram coletadas amostras para determinação 
da concentração de sólidos suspensos voláteis.  
Os ensaios foram realizados em erlenmeyer modificado com 
capacidade de um litro (Figura 7). O consumo do oxigênio era verificado 
em três condições: (1) Respiração endógena (VCOend); (2) Consumo de 
oxigênio durante a nitrificação (VCOa), após a adição de NH4Cl com 
concentração de 50 mg. L-1 para as bactérias autotróficas e sem fonte de 
carbono; e (3) Respiração exógena (VCOex) com adição de C6H12O6 100 
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mg. L-1 como substrato para as bactérias heterotróficas, após a inibição da 
nitrificação com allylthiourea - ATU (30 mg. L-1), inibidor seletivo do 
grupo das Nitrosomonas. 
 




Durante o ensaio, a amostra era mantida em aeração com o uso de 
uma bomba de aquário e um agitador magnético. O oxigênio dissolvido 
(OD) era registrado a cada 5 segundos por um oxímetro da marca YSI 
modelo 556 MPS para posterior cálculo da velocidade de consumo de 
oxigênio. Nesse ensaio, quando alcançada a saturação a aeração era 
interrompida até a concentração de OD reduzir de 1 a 2 mg. L-1, 
posteriormente a aeração era retomada até alcançar novamente a 
saturação. Deste modo, era possível determinar a taxa de variação da 
concentração de oxigênio em função do tempo. A temperatura da amostra 
deve ser mantida entre 20 e 25Cº, assim, para os ensaios onde não foi 
possível manter a temperatura ideal, foi adotado o fator de correção para 
temperatura determinado por Ochoa et al. (2002) para o cálculo da 
biomassa ativa autotrófica e heterotrófica. 
Em condições endógenas, a respiração do lodo é representada pelo 
consumo de oxigênio contínuo e uma velocidade constante, demonstrado 
pela inclinação uniforme da reta a-b-c, conforme Figura 8. 
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Adicionado no momento “b” uma pequena quantidade de substrato 
(solúvel), isento de substâncias tóxicas para os organismos presentes, 
ocorre um aumento na velocidade de absorção do oxigênio, representado 
pela distância b-d. Somente quando o substrato é totalmente degradado, a 
situação no interior do sistema retorna às condições endógenas iniciais, 
referido pela distância d-e. No instante “d”, o valor da concentração de 
oxigênio é inferior àquela que seria encontrada sem o acréscimo do 
substrato. Essa diferença (distância d-f) representa a demanda de oxigênio 
em um breve tempo devido à introdução do substrato (ANDREOTTOLA 
et al., 2005). A reta representada pela distância b-d pode se referir também 
ao consumo de oxigênio pelas bactérias nitrificantes (nitrificação), sendo 
que a inclinação da reta depende da velocidade de consumo de oxigênio, 
ou seja, da biomassa autotrófica presente no reator.  
 
Figura 8 - Efeito sobre a concentração de oxigênio dissolvido, após adição de 
uma limitada quantidade de substrato ao lodo ativado.  
 
Fonte: Adaptado de Andreottola et al., (2005). 
Os cálculos da biomassa ativa heterotrófica e da biomassa ativa 
autotrófica foram realizados conforme determinado por Henze et al. 












      








    
Onde: 
XH = concentração de biomassa heterotrófica (mgDQO.L
-1); 




 = velocidade máxima de crescimento heterotrófico (d-1); 
μ
Amax
 = velocidade máxima de crescimento autotrófico (d-1); 
YH = taxa de conversão heterotrófica (gDQO.g
-1DQOoxidado); 
YA = taxa de conversão autotrófica (gDQO.g
-1Noxidado); 
(QO2X)Hmax = velocidade de consumo de oxigênio da biomassa 
heterotrófica (mgO2 L.h-1); 
(QO2X)Amax = velocidade de consumo de oxigênio da biomassa 
autotrófica (mgO2 L.h-1). 
 






Fator de correção 
da temperatura 
YA 0,24 - 
YH 0,67 - 
µA-max  0,80 1,103 
µH-max  6,00 1,072 
Fonte: Adaptado de Ochoa et al. (2002). 
 
 




Os ensaios de biodesfosfatação foram realizados em testes de 
bancadas, com intuito de determinar a capacidade de resposta dos 
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organismos acumuladores de fósforo (OAP) e dos organismos 
acumuladores de fósforo desnitrificantes (OAPD) em condições anóxicas 
e anaeróbias, após passarem por uma fase anaeróbia, conforme 
metodologia definida por Wachtmeister et al. (1997) e adaptada por 
Monclús et al. (2010). Para a realização dos ensaios foram coletadas 
mensalmente amostras (2 litros) de licor misto do reator. Após a coleta, 
as amostras eram submetidas ao processo de lavagem, a fim de eliminar 
compostos indesejáveis. Na Figura 9 tem-se o esquema do ensaio de 
biodesfosfatação para determinar a atividade dos OAP e OAPD.  
 




O lodo lavado era dividido em dois erlenmeryers modificados de 1 
litro cada e acrescentado em cada reator 50 mL. de água sintética com 
concentração de 0,2 g.L-1 de acetato de sódio. Inicialmente os erlenmeyers 
eram submetidos a 3,5 horas de fase anaeróbia. Ao término da fase 
anaeróbia um dos recipientes era exposto à fase aeróbia via aeração por 
bomba de aquário, sendo o outro recipiente exposto à fase anóxica por 
meio da adição de 50 mL. de solução de nitrato (20 mgNO3--N.L-1). 
Ambos os recipientes eram mantidos sob essas condições por mais 2,5 
horas. Durante o ensaio 24 amostras (12 de cada reator) eram coletadas 
para posterior análise de nitrito, nitrato e fosfato em cromatógrafo de íons. 
Ao término do ensaio era realizada a análise de sólidos suspensos voláteis 
(SSV) em ambos os erlenmeyers. 
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A velocidade de absorção do fósforo foi determinada por meio do 
coeficiente angular da reta que representa o decaimento da concentração 
de fósforo ao longo do tempo.  
 Na Tabela 6 está apresentada a frequência de coleta das amostras 
durante o ensaio. 
 





Efluente sem adição de substrato P1 0 
Adição da Água sintética P2 0 
 P3 10 
 P4 30 
 P5 60 
 P6 120 
Término da fase anaeróbia P7 210 
 P8 220 
 P9 235 
 P10 270 
 P11 300 
Término da fase aeróbia/anóxica P12 342 
 
 
Atividade OAP com diferentes relações C/P 
 
Com intuito de avaliar o processo de biodesfosfatação realizado 
pelos OAP em condições com diferentes relações carbono/fósforo, foram 
realizados testes semanalmente em bancada modificados. O tempo de 
duração desses testes correspondeu ao tempo do ciclo operacional do RBS 
em monitoramento, sendo 90 minutos de fase anaeróbia e 40 minutos de 
fase aeróbia, totalizando 130 minutos. Para tanto, dois erlenmeyers foram 
alimentados com 700 mL. de licor misto (coletado no final do ciclo do 
RBS) e 300 mL. de água sintética (AS), com concentração de 0,1 g.L-1 de 
acetato de sódio. Em cada erlenmeyer era acrescentada uma água sintética 
com diferentes relações C/P (relação C/P de 20 mgDQO.mg-1PT e 50 
mgDQO.mg-1PT). Desse modo, a concentração de fosfato de sódio foi de 
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50 mg.L-1 e 20 mg.L-1, para as águas sintéticas com relação C/P de 20 e 
50 mgDQO/mgPT, respectivamente (Figura 10). 
Durante o ensaio foram coletadas amostras do lodo para posterior 
análise de nitrito, nitrato e fosfato em cromatógrafo de íons. Desse modo, 
a velocidade de absorção do fósforo foi determinada com coeficiente 
angular da reta que representa o decaimento da concentração de fósforo 
ao longo da fase aeróbia.  
 
Figura 10 – Esquema do funcionamento do ensaio de biodesfosfatação com 





3.2.4. Microscopia ótica 
 
As análises microscópicas foram realizadas a fim de acompanhar 
a dinâmica dos microrganismos presentes no reator e detectar possíveis 
mudanças da biomassa. As visualizações eram efetuadas mensalmente 
por meio de microscopia óptica binocular em microscópio Olympus 
modelo BX-41. Registros fotográficos eram realizados durante as 
visualizações para uma comparação entre os períodos avaliados, bem 




3.2.5. Microscopia eletrônica de varredura (MEV) 
 
Para apreciação da composição elementar das amostras de lodo foi 
realizada a análise de raios-x, via sistema de espectrometria por dispersão 
de energia (EDS). O microscópio eletrônico de varredura utilizado foi do 
modelo JEOL JSM-6390LV inserido no Laboratório Central de 
Microscopia Eletrônica da UFSC. A magnificação escolhida foi de 1000x 
a 8kV. Foram analisadas 3 amostras, em triplicatas, sendo cada uma 
referente a uma estratégia operacional (E1, E2 e E3). Essas foram 
coletadas durante o período de aeração, garantido a homogeneidade da 
amostra.  
Para essa análise as amostras foram desidratadas previamente em 
estufa a 60ºC por aproximadamente 24 horas e posteriormente receberam 
um banho de carbono padrão para microscopia eletrônica de varredura. 
Os resultados foram fornecidos com a interpretação do software do 
sistema em termos de percentagem de composição elementar. 
  
3.2.6. Hibridização in situ por fluorescência (FISH) 
 
A aplicação da biologia molecular, por meio da técnica de FISH 
foi empregada para avaliar a presença de comunidades bacterianas em 
amostras do lodo referentes às três estratégias. As amostras foram 
coletadas semanalmente durante a fase de aeração e conservadas no 
congelador após fixação em paraformaldeído até hibridização das células. 
A etapa de hibridização foi realizada com 3 amostras coletadas nas 
estratégias 1, 2 e 3, correspondendo aos dias de operação 85, 329 e 350, 
respectivamente. Optou-se por amostras que coincidiam com o dia de 
melhor desempenho do sistema durante as respectivas estratégias 
operacionais.  
Desse modo, a técnica de FISH foi realizada para avaliar a 
dinâmica microbiana baseada no gene 16S rRNA (AMANN,1995). Esta 
técnica foi executada em 6 etapas: 
1) Coleta e fixação das amostras em paraformaldeído 4%; 
2) Preparação das lâminas e desidratação das células; 
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3) Hibridização das células com as sondas fluorescentes 
especificadas na Tabela 7; 
4) Lavagem das lâminas para a otimização da estringência; 
5) Adição de anti fading (CitiFluor), com intuito de evitar a perda 
da fluorescência; 
6) Observação das lâminas em microscópio de epifluorescência 
(Olympus Bx41) no Laboratório Multiusuário de Estudos em Biologia 
(LAMEB II). 
 
Tabela 7 – Especificações das sondas utilizadas pela técnica de FISH 






I - CTGCCTCCCGTAGCA  
II - CAGCCACCCTAGGTGTCTG  





















3.2.7. Sequenciamento de nova geração 
 
O sequenciamento de DNA foi realizado com 3 amostras coletadas 
durante a fase de aeração do RBS, sendo que cada amostra é 
representativa de uma estratégia (E1, E2 e E3). As amostras submetidas 
ao sequenciamento de nova geração referem-se aos mesmos dias das 
amostras submetidas à análise de FISH, ou seja, coincidiam com os dias 
de melhor desempenho do sistema. 
Com o intuito de identificar a diversidade bacteriana presente nas 
amostras de modo mais detalhado, foram extraídos DNA metagenômico 
por meio de Kit de extração de DNA MoBio Power Soil TM (Mobio 
Laboratories Inc., Carlsbad, CA, USA), de acordo com as instruções do 




O sequenciamento de DNA foi realizado por um laboratório 
terceirizado utilizando a tecnologia MiSeq® Illumina. Essa tecnologia 
consistiu na amplificação da região V3-V4 do gene 16S rRNA usando os 
iniciadores 341F (CCTACGGGRSGCAGCAG) e 806R 
(GGACTACHVGGGTWTC TAAT), com adaptadores Illumina, 
necessários para o sequenciamento. A amplificação foi realizada em 35 
ciclos com temperatura de hibridização de 50ºC, onde cada uma das 
amostras foi amplificada em triplicata. O sequenciamento foi realizado no 
equipamento Illumina MiSeq. O sistema garante a leitura de 100.000 
sequências com identificação taxonômica das amostras e quantificação do 
número de sequências obtidas a partir de cada grupo taxonômico. A 
análise das unidades taxonômicas operacionais foi realizada utilizando 
BLASTN 2.2.28 em relação ao banco de dados Green Genes 13.8. Para 
atribuir a taxonomia, apenas sequências com similaridade ≥ 99% foram 
consideradas. 
 
3.2.8. Idade do lodo 
 
Os cálculos para determinação da idade do lodo foram realizados 
conforme a Equação 4: 
 










θc: idade do lodo (dia) 
TR: Tempo de reação durante o ciclo (min.);  
TT: Tempo total de duração do ciclo (min.);  
V: Volume do reator (m³);  
Qe: Vazão de tratamento (m³.dia-1); 
Qd: Vazão de descarte (m³.dia-1);  
SSTr: Concentração de SST dentro do reator (g. m-³);  
SSTe: Concentração de SST no efluente do reator (g. m-³); 





Com intuito de controlar a idade do lodo do reator foram realizados 
descartes semanais, os quais eram realizados durante a fase anóxica ou de 
repouso, via tubulação existente no fundo do reator.  Durante o descarte 
foram coletadas amostras para posteriores análises de sólidos suspensos 
(SST, SSF e SSV) e fósforo total. 
 
3.2.9. Velocidade específica observada de crescimento da biomassa - 
µobs 
 
A velocidade específica observada de crescimento da biomassa é 
inversamente relacionada com a idade do lodo. Assim, o coeficiente μobs 
pode ser determinado utilizando-se a Equação 5:  
 
 





     
 
Onde:  
μobs = velocidade específica observada de crescimento da biomassa 
(d-1);  
θc = tempo de retenção de sólidos ou idade do lodo (dia).  
 
3.2.10. Coeficiente de produção celular específico (𝐘𝐨𝐛𝐬) no sistema 
 
O coeficiente de produção celular foi determinado por meio da 
regressão linear aplicada à massa de sólidos (SST) produzida pela massa 
de matéria orgânica removida expressa em demanda química de oxigênio 
- DQO (CHON et al., 2011). A massa de SST produzida diariamente, 
expressa em gSST·d-1, foi calculada conforme Equação 6:  
  
ΔSSTproduzido = Qdesc. Xdesc + Qefl. Xefl + Σi=1







Vi. ΔXi. +Vr,1. ΔXr,1 + Vr,2. ΔXr,2  = variação de sólidos no RBS 
durante a semana anterior calculada como variação média diária (g 
SST·m-3·d-1). 
Xdesc, Xefl = concentração de SST no lodo descartado diariamente 
e no efluente (g·m-3). 
Qdesc, Qefl = vazão de descarte e vazão efluente (m
3·d-1).  
 
A massa de DQO removida diariamente, em kg DQO·d-1, foi 
calculada uma vez por semana, conforme a Equação 7: 
 
 





Qafl  = vazão afluente (m³.d
-1); 
DQOafl, DQOefl = DQO afluente e efluente (g.m
-³). 
 
3.3. ANÁLISE ESTATÍSTICA  
 
A fim de verificar a possibilidade de influência das estratégias no 
desempenho do tratamento do efluente, em específico na remoção 
biológica de fósforo, foi realizada a análise de variância (ANOVA) com 
o software STATISTICA® 7.0. O ANOVA é um teste de hipóteses que 
fornece a probabilidade dos grupos (estratégias) terem médias iguais ou 
diferentes. Existem duas hipóteses:  
H0: as médias são iguais, não há diferença entre as estratégias;  
H1: as médias são diferentes, há diferença entre as estratégias.  
O objetivo do teste é determinar a probabilidade (P) que permite 
aceitar ou rejeitar H0 (OGLIARI; ANDRADE, 2004):  
Se P > α, aceita-se H0;  
Se P < α, rejeita-se H0. 
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No presente estudo o nível de significância utilizado foi de 5%, ou 
seja, α=0,05, para a verificação de diferenças significativas entre o 
desempenho do reator no tratamento do efluente (variáveis físico-
químicas).  
Havendo diferenças significativas entre as estratégias, pode-se 
realizar o teste de comparações de múltiplas médias utilizando o Teste de 
Tukey. Nesse teste, a noção de condicionalidade é fornecida, ou seja, a 
proporção da população que faz parte de um determinado grupo, 
condicionado ao fato de ter uma característica, conduzirá no 
conhecimento de outro grupo (variável). Foram atribuídas letras as 
estratégias, onde estratégias com a mesma letra, não possuem diferenças 
significativas e estratégias com letras diferentes, possuem diferenças 
significativas.  
Neste estudo, o teste de Tukey foi aplicado nas estratégias 1 e 2 (θc 
de 40 dias e 25 dias, respectivamente) para verificar se existem diferenças 
significativa entres as eficiências de remoção de carbono, nitrogênio e 
fósforo, avaliando se a idade do lodo interfere no desempenho do RBS. 
Com intuito de verificar quais os parâmetros mais importantes no 
processo de remoção biológica de fósforo, foi realizada também uma 
análise de correlação no software STATISTICA® 7.0 conforme Ogliari; 
Andrade (2004). Nessa análise verificou-se a correlação dos valores de 
eficiência de remoção de fósforo alcançados durante as estratégias 1, 2 e 
3 com os parâmetros frequentemente estudados e identificados como 
fatores-chave nesse processo, como: DBO, DQO, PT, C/P, N-NO2-, N-
NO3-, Alcalinidade, pH e temperatura. A significância da correlação foi 






4. RESULTADOS E DISCUSSÃO 
 
4.1. OPERAÇÃO DO REATOR 
 
O monitoramento do reator foi realizado durante o período de 11 
de junho de 2015 a 22 de setembro de 2016, totalizando 419 dias (N = 
40). Com intuito de avaliar a eficiência de remoção de fósforo quanto à 
idade do lodo e à relação carbono/fósforo (C/P), o período de 
monitoramento foi dividido em três estratégias operacionais (Tabela 8).  
 
Tabela 8 – Condições operacionais das estratégias adotadas. 
Parâmetros Estratégia 1 Estratégia 2 Estratégia 3 
Duração (dias) 153 163 70 
N (amostras) 17 14 9 
Vazão de efluente 
tratado (m³.d-1) 
1,2±0,4 0,9±0,4 1,3±0,3 
Idade do lodo (θc) 40±12 25±3 40±4 
C/P (mgDQO.mgP-1) 44±19 39±7 24±12 
 
Os valores de θc adotados nesse estudo (25 e 40 dias) estão dentro 
da faixa de ocorrência do processo de remoção biológica de fósforo em 
reatores operados em bateladas sequenciais (LEE et al., 2007; PUIG, 
2008; FERNANDES et al., 2014; GE et al. 2015; LI et al., 2016a). Na 
Figura 11 visualiza-se a variação da idade do lodo, durante o período 
operacional. Essa variação, observada durante as estratégias operacionais, 
ocorreu devido às flutuações da concentração de sólidos no interior do 
reator e no lodo descartado. Para manter o θc dentro do estabelecido, 
foram realizados descartes de lodo de 22±12 L.d-1, 15±5 L.d-1 e 13±3 L.d-










Figura 11 – Variação da idade do lodo ao longo do período experimental.  
 
Na Figura 12 apresenta-se o comportamento da relação C/P 
durante E1, E2 e E3.  
 
Figura 12 – Comportamento da relação C/P ao longo do período de 
monitoramento do RBS. 
 
Durante E1 e E2, os valores médios de relação C/P foram de 44±19 
mgDQO.mg-1P e 39±6,7 mgDQO.mg-1P, respectivamente, estando esses 
valores dentro da faixa para ocorrência da biodesfosfatação 
recomendados por Metcalf; Edddy (2016) e Puig (2008). Com o intuito 
de redimir as dúvidas observadas nos estudos sobre biodesfosfatação 
quanto à relação C/P, na E3 optou-se por diminuir essa relação via adição 




















































Estratégia 1 Estratégia 2 Estratégia 3
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esse valor também encontrado na faixa de ocorrência de biodesfosfatação 
segundo Oehmen et al. (2007). 
 
4.2. EFICIÊNCIA DE TRATAMENTO 
 
Na Tabela 9 estão apresentadas as cargas aplicadas no RBS, as 
características do afluente e efluente, e as respectivas eficiências de 
remoção, obtidas durante o período de monitoramento. A temperatura 
média registrada em E1, E2 e E3 foi de 19±2,3 ºC, 23±2 ºC e 15±1,9 ºC, 
respectivamente.  Durante E2, o RBS operou com temperatura pouco 
acima do ideal para a biodesfosfatação (<20ºC), no entanto não 
prejudicou esse processo. Em E1 e E3 a temperatura foi ideal (WHANG; 
PARK, 2002, 2006; PANSWAD et al., 2003; ERDAL et al., 2003; 
LOPEZ-VAZQUEZ et al., 2009; CARVALHEIRA, 2014).  
Os valores de pH do afluente ficaram entre 7,0 e 7,5 apresentando-
se ideal para desenvolver a biodesfosfatação (FILIPE et al., 2001; 
OEHMEN et al., 2005a; ZHANG et al., 2005; LOPEZ-VAZQUEZ et al., 
2009). Conforme Van Haandel; Marais (1999), esses valores de pH não 
inibem o processo de nitrificação, bem como não provocam a 
volatilização de amônia, pois permanecem dentro de um intervalo da 
neutralidade. 
A alcalinidade do afluente foi em média de 360±128, 344±91 e 
543±113 mgCaCO3.L-1 para E1, E2 e E3, respectivamente, superiores ao 
valor mínimo de 70 mg CaCO3.L-1 necessário para manter a biomassa 
estável em reator de lodos ativados (METCALF; EDDY, 2016). Segundo 
Hoffmann et al. (2007), estes valores são considerados altos quando 
comparados aos esgotos sanitário brasileiros, que apresentam 
normalmente alcalinidade média de 110 a 170 mgCaCO3.L-1. Essa 
situação é favorável para o processo de remoção de fósforo, segundo 
Weissbrodt et al. (2013), pois a estabilidade do pH está relacionada com 
a alcalinidade presente no afluente.  
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DQOtotal mg.L-1 366±153 66±24 79±8 344±105 42±9 85±6 487±159 81±15 81±6 
DQOsolúvel mg.L-1 106±40 35±9 62±16 132±43 26±8 77±11 141±36 46±9 65±10 
DBO mg.L-1 288±76 39±22 85±9 325±74 27±17 92±5 407±107 80±39 78±12 
SST mg.L-1 238±123 37±15 81±8 215±88 20±6 88±6 238±66 33±9 85±8 
PT mg.L-1 9,1±3 4,6±1 45±18 8,6±2 3,8±0,9 52±14 24,6±8,7   12,0±6,4 54±13 
PO43- -P mg.L-1 6,4±3 4,1±1 35±20 5,9±2 3,3±1 42±14 16.7±3 6,5±3 62±14 
NH4+-N mg.L-1 61±36 17±12 71±14 75±19 12±8 84±10 129±27 51±24 59±23 
NO3−-N mg.L-1 0,1±0,1 9,2±6  1,6±1 22±9  0,3±0,1 26±17  
NO2−-N mg.L-1 ND 1,1±0,1  0,4±0,2 0,7±0,4  0,3±0,1 0,3±0,2  
Alcal. mg CaCO3.L-1 360±128 92±48  344±91 35±19  543±113 185±110  
pH  7,5±0,3 7,1±0,4  7,2±0,2 6,6 ±0,4  7,0±0,2 6,9±0,3  
COV kgDQO.m-3d-1 0,19±0,08 0,03±0,01  0,16±0,08 0,02±0,01  0,31±0,14 0,05±0,02  




A relação DQO/DBO foi de 1,3±0,3, 1,0±0,2 e 1,2±0,3 para E1, 
E2 e E3, respectivamente, demonstrando que o efluente é de fácil 
biodegradabilidade (JORDÃO; PESSOA, 2005). 
Observa-se na Tabela 9 que o afluente apresentou uma DQOtotal em 
torno de 350 mg.L-1, durante E1 e E2, enquanto em E3, o valor médio foi 
de 487 mg.L-1. Porém, a eficiência de remoção de DQOtotal permaneceu 
em torno de 80% para todas as estratégias estudadas, semelhantes à 
alcançada por Voltolini (2015) de 78%. O efluente tratado apresentou 
médias de 66±24 mg.L-1 (E1), 42±9 mg.L-1 (E2) e 81±15 mg.L-1 (E3). A 
eficiência de remoção média de DQOsolúvel foi de 62±16%, 77±11% e 
65±10% com valores médios do efluente de 35±9 mg.L-1, 26±8 mg.L-1 e 
46±9 mg.L-1 para E1, E2 e E3, respectivamente. Baixas concentrações de 
DQOsolúvel no efluente (< 75 mgDQOsolúvel.L-1) também foram obtidas em 
outros estudos utilizando RBS (ARTAN; ORHON, 2005; COSTA et al., 
2013; CHEN et al., 2015; FERNANDES et al., 2016). 
Os valores médios de DBO no efluente durante E1 (39±22 mg 
DBO.L-1) e E2 (27±17 mg DBO.L-1) estão próximos ao valor médio 
alcançado por Villafranca (2014) de 35 mg DBO.L-1. Em E2, observou-
se a maior eficiência de remoção média de DBO (92±5%). Os valores 
observados na E3 (80±39 mg DBO.L-1) foram similares aos de Voltolini 
(2015), que obteve média de 80 mg DBO.L-1 e eficiência de remoção de 
81%. O efluente produzido pelo RBS, nas três estratégias, atendeu à 
Resolução CONAMA 430/2011 (DBO≤120 mg.L-1 ou eficiência mínima 
de remoção de 60%) (BRASIL, 2005), e a legislação do Estado de Santa 
Catarina (DBO≤60 mg.L-1 ou 80% de remoção) (SANTA CATARINA, 
2009), para a remoção de matéria orgânica. 
As concentrações de sólidos suspensos totais (SST), afluente e 
efluente ao reator, variaram ao longo do período de monitoramento. Essa 
variação pode ter ocorrido devido à influência da água da chuva por 
infiltração na rede coletora de esgoto. Nas três estratégias avaliadas, a 
eficiência de remoção de sólidos foi superior a 80% atendendo aos 
requisitos legais para lançamento de efluentes sanitários de acordo com a 
Resolução CONAMA 430/2011.  
As concentrações afluentes de fósforo total (24,6±8,7 mg.L-1) e de 
amônia (129±27 mg.L-1) durante E3 foram elevadas segundo Metcalf; 
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Eddy (2016). Essa situação pode estar relacionada à variação sazonal de 
um sistema de escala real, bem como ao sistema de reuso de águas cinzas 
nas descargas dos vasos sanitários. Na Figura 13 estão apresentados os 
resultados obtidos para o fósforo total e respectivas eficiências de 
remoção, ao longo das estratégias. 
 
Figura 13 - Variação das concentrações de fósforo total afluente e efluente ao 




Quanto a remoção biológica de fósforo, durante E2, o valor médio 
de concentração de fósforo total no efluente (3,8±0,9 mg.L-1) atendeu à 
legislação de Santa Carina (Lei Nº 14.675/2009), mas também em E1 o 
valor médio (4,6±1 mg.L-1) ficou próximo ao exigido pela legislação 
catarinense (4 mg.L-1).  
A eficiência de remoção de fósforo média obtida durante E1 foi de 
45±18%, sendo esse valor próximo aos obtidos por Villafranca (2014) e 
Voltolini (2015), que relatam médias de 42% e 46%, respectivamente. 
Em E2 e E3, as eficiências médias de remoção de fósforo foram de 
52±14% e 54±13%, respectivamente. Fernandes et al. (2016) relatam 
eficiência de remoção biológica de fósforo de 59% em seu estudo com 
RBS, operando com relação C/P de 60,5 mg DQO.L-1/ mg PT.L-1, 
enquanto Puig (2008) observou que a remoção biológica do fósforo é 
negativamente afetada quando o C/P é menor do que 55 mg DQO.L-1/ mg 


























relação C/P na biodesfosfatação, uma vez que, mesmo com a redução 
dessa relação de 39 mg DQO.L-1/mg PT.L-1 (E2) para 24 mg DQO.L-1/mg 
PT.L-1 (E3), as eficiências foram similares. Ressalta-se, porém, que na 
E3, a diminuição da relação C/P, via adição de uma fonte externa de 
fósforo, implicou no aumento da concentração média de fósforo total no 
efluente para 12±6,4 mg.L-1 (Figura 13). É importante observar na 
Figura13, que nos dias 393 e 399, o reator funcionou com C/P de 10 e 14 
mgDQO.mg-1PT, respectivamente, a concentração afluente de PT foi 
bastante elevada (>39 mg.L-1) e o desempenho da biodesfosfatação ficou 
em torno de 37%. 
Para uma melhor interpretação do efeito da relação C/P na 
biodesfosfatação, foi efetuada uma avaliação estatística, cujos resultados 
dos valores de correlação entre a eficiência de remoção de fósforo e os 
principais parâmetros que interferem no processo estão apresentados na 
Tabela 10. Os valores de DBO, DQOtotal, PT e alcalinidade no afluente 
demonstraram correlações positivas com a eficiência de remoção de PT 
nas três estratégias. Uma alta concentração de fonte de carbono contribui 
para o processo biológico de remoção de fósforo, corroborando as fortes 
correlações observadas com DBO e DQOtotal (CHUANG et at., 2011; 
ZHANG et al., 2011). A correlação positiva entre a eficiência de remoção 
de fósforo e a concentração de fósforo no afluente, observada em E1 e 
E2, indica que as concentrações PT no afluente durante essas estratégias 
foram mais favoráveis para o processo de remoção biológica de fósforo. 
A correlação negativa entre esses parâmetros observada na E3 demonstra 
que existe um limite da concentração PT, onde a remoção não será eficaz. 
Para o presente estudo esse limite foi de 40 mg.L-1, pois quando o afluente 
apresentou concentrações superiores a esse valor, durante a E3, a 
eficiência de remoção de fósforo diminuiu (<40%) e a concentrações de 
fósforo no efluente aumentou expressivamente (> 25 mg.L-1). 
Como pode ser observada na Tabela 10, a menor relação C/P 
avaliada nesse estudo (24 mgDQO.mg-1PT) apresentou maior correlação 
com o processo EBPR. Essa situação corrobora a maior eficiência média 
de remoção de fósforo obtida na E3 (54%). 
As fracas correlações e/ou sua ausência com o pH e a temperatura 
são justificadas pelo fato desses parâmetros permanecerem dentro da 
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faixa padrão para a ocorrência do processo de biodesfosfatação durante 
todo o monitoramento (CARVALHEIRA, 2014; LOPEZ-VAZQUEZ et 
al., 2009).  
 
Tabela 10 - Correlação entre a eficiência de remoção de fósforo e os principais 
parâmetros que interferem na biodesfosfatação. 
Estratégia DBOaf. DQOaf. PTaf. PT% C/P N-NO2
- N-NO3
- pH Tempar 
E1 0,68** 0,69** 0,60** 1,00 0,09 0,21 -0,12 0,33* -0,27 
E2 0,72*** 0,68** 0,72*** 1,00 0,36* 0,35* -0,08 -0,15 -0,35* 
E3 0,25 0,41* -0,48* 1,00 0,51** 0,14 0,50** -0,19 0,21 
*correlação fraca; ** correlação moderada; *** correlação forte. 
 
Na Figura 14 visualiza-se o comportamento da eficiência de 
nitrificação ao longo das estratégias avaliadas. As eficiências médias de 
nitrificação observadas durante as três estratégias foram de 70±14%, 
84±10% e 59±22%, respectivamente, sendo essas próximas à eficiência 
obtida por Voltolini (2015) em RBS de escala real (71%).  
Embora não esteja estipulado na legislação brasileira um padrão 
para lançamento de amônia de esgotos sanitários tratados ou não, durante 
E1 e E2, o efluente apresentou concentração de amônia inferior a 20 
mg.L-1, atendendo a Resolução CONAMA 430/2011 para lançamento de 
efluentes diversos em corpos hídricos. Em E3, a concentração média de 
amônia no efluente foi de 51±24 mgNH4+-N.L-1. Ressalta-se que, no 
início dessa estratégia, as eficiências de remoção foram superiores a 80% 
até o dia 358, e que no dia 379 a eficiência caiu para 3%. Essa situação 
pode ter ocorrido devido a uma alta carga aplicada ao reator nas semanas 
anteriores, implicando também na redução das eficiências de DBO (de 
85% para 70%) e DQOtotal (de 79% para 65%). Após o dia 379, o 
desempenho do RBS em relação ao processo de nitrificação foi 
melhorando gradativamente até o dia 407, alcançando uma eficiência de 





Figura 14 – Eficiência da nitrificação ao longo das estratégias avaliadas.  
 
 
Importante salientar que essa situação não influenciou no 
desempenho do RBS em termos de remoção de fósforo, indicando que os 
OAP foram mais resistentes. A resposta das bactérias autotróficas 
(nitrificantes) foi mais lenta devido à sua baixa velocidade de crescimento 
(TORTORA et al., 2009).  De acordo com Seviour; Nielsen (2010), os 
microrganismos nitrificantes crescem lentamente devido ao baixo 
rendimento energético resultante dos processos de oxidação de 
compostos inorgânicos, tornando-os sensíveis às mínimas alterações nas 
suas condições de crescimento. 
Observou-se que ao longo do período de monitoramento do RBS a 
formação de nitrito foi baixa, próxima ao zero, a qual pode estar associada 
à formação de nitrato, indicando que no reator ocorreu a nitrificação 
completa (Tabela 9). As concentrações médias mais elevadas de nitrato 
foram observadas em E2 (22±9 mg.L-1) e E3 (26±17 mg.L-1), 
corroborando a maior eficiência de nitrificação obtida em E2 (84%) e com 
as elevadas concentrações afluentes de amônia observadas durante a E3 
(129 mg.L-1). Entre diversos fatores e parâmetros que podem interferir no 
processo de remoção biológica de fósforo, o nitrogênio influencia 
diretamente, pois uma pequena quantidade de nitrato no início da fase 
anaeróbia provoca o acúmulo de fósforo pelos OAPD em detrimento aos 
OAP durante a fase aeróbia (OEHMEN et al., 2007). Todavia, os OAPD 
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concentrações superiores a 5 mg.L-1, prejudicando a biodesfosfatação 
(OEHMEN et al., 2007; WACHTMEISTER et al., 1997).  
No presente estudo, verificou-se que, nos dias em que as 
concentrações de nitrato foram superiores a 2,5 mg.L-1 no afluente, a 
eficiência de remoção de fósforo foi inferior a 13%, corroborando Costa 
et al. (2005), que relatam em seu estudo com RBS que o processo de 
remoção de fósforo foi melhorado em situações de concentrações de 
nitrato inferiores a 2,5 mg.L-1, com eficiência de desnitrificação de 85%.  
  
4.2.1. Avaliação estatística da influência da idade do lodo  
 
Para a verificação estatística da influência da idade do lodo foi 
necessário admitir o mesmo N (número amostral = 14) para cada 
estratégia (E1 e E2).  
Na Tabe 11 são apresentadas as eficiências de remoção das 
variáveis monitoradas no RBS, as quais tiveram suas médias comparadas 
pelo Teste de Tukey, onde valores de mesma letra representam médias 
sem diferenças estatísticas significativas para p < 0,05 (5%). 
O sistema de tratamento mostrou diferença significativa nas 
eficiências de tratamento para DBO, nitrogênio amoniacal e alcalinidade. 
Para as outras variáveis, o tratamento não promoveu diferenças 
significativas entre E1 e E2. 
A maior eficiência de remoção de nitrogênio amoniacal (84%) foi 
observada em E2, corroborando a mais efetiva nitrificação observada 
nessa estratégia. Essa situação pode ser devida à temperatura média (23 
°C), a qual foi superior à da E1 (19 °C), favorecendo o processo de 
nitrificação (ZOPPAS et al., 2016). 
O processo de remoção biológica de fósforo não sofreu influência 
da idade do lodo, corroborando diversos autores que alcançaram bons 
resultados de biodesfosfatação com idade do lodo de médio a longo prazo 
(10 a 40 dias) (GE et al., 2015; LEE et al., 2007; ZENG et al., 2016; ZHU 
et al., 2013). Desse modo, para as condições avaliadas, pode-se inferir 
que a idade do lodo de 40 dias seria mais favorável para aplicação em 
escala real, pois alcançou boas eficiências de remoção, com menor 
descarte de lodo. 
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Tabela 11 - Análise estatística das principais variáveis (eficiência de remoção) de 
monitoramento do sistema para E1 e E2 (p < 0,05). N= 14 
Eficiência de remoção 
(%) 
Estratégia 1 
(θc= 40 dias) 
Estratégia 2 
(θc=25 dias) 
SST  82 a 88 a 
DBO  83 a 92 b 
DQO total  81 a 85 a 
DQO solúvel PT  64a 76a 
PT  48a 52a 
N-NH4+  67a 84b 
Alcalinidade  76a 91b 
 
 
4.3. MONITORAMENTO DOS CICLOS OPERACIONAIS DO 
RBS 
 
Para melhor visualização do comportamento dos parâmetros de 
qualidade do efluente, foram coletadas amostras na entrada e na saída do 
reator e em intervalos de tempo ao longo dos ciclos operacionais. Os 
dados aqui apresentados referem-se aos ciclos realizados no 139° dia 
(E1), no 188º dia (E2) e no 414º dia (E3) de operação do reator, sendo 
esses dias representativos dos demais ciclos monitorados ao longo das 
estratégias avaliadas. As características dos sólidos do licor misto do 
RBS, nos referidos dias, estão apresentadas na Tabela 12.  
 










139º  E1 3157 1560 49 48 
188º  E2 5175 2668 52 46 




Os resultados da Tabela 12 evidenciam que o lodo do reator, nos 
dias do monitoramento, apresentava-se com características de boa 
sedimentabilidade (IVL ≤100 mL.g-1), segundo Von Sperling (2002). 
Os resultados das concentrações de OD e pH estão apresentados 
na Figura 15. Durante todos os ciclos operacionais monitorados, o OD 
apresentou comportamento semelhante, onde se observou um decréscimo 
chegando a valores próximos de zero nos primeiros instantes das fases de 
desnitrificação, quando ocorria a mistura do esgoto bruto com o lodo 
presente no reator. Durante as fases de nitrificação observa-se uma 
oscilação do OD entre as estratégias avaliadas, atingindo valores 
máximos de 4,94 mg.L-1, 0,94 mg.L-1 e 1,58 mg.L-1 em E1, E2 e E3, 
respectivamente. Ressalta-se que os valores de OD no início dos ciclos 
são referentes às concentrações no licor misto remanescente dos ciclos 
anteriores. Igualmente, exceto na E1, o RBS operou com baixas 
concentrações de OD. Esse regime de baixa aeração também foi estudado 
por Fernandes et al. (2014) em RBS condominial, com concentrações 
médias de OD de 0,3 mg/L, em ciclos de 4 horas de duração. Os autores 
relatam que houve remoção efetiva de DQOsolúvel (81%), NTK (75%) e 
nitrogênio amoniacal (93%), ocorrendo nitrificação e desnitrificação 
simultâneas. 
Quanto ao pH, observou-se um comportamento semelhante 
durante todos os ciclos avaliados, mantendo-se estável nas fases de 
desnitrificação e apresentando um decréscimo nas fases de nitrificação. 
Condições aeróbias favorecem o processo de nitrificação, que tem como 
consequências o consumo de alcalinidade e a redução do pH. De acordo 
com Hoffmann et al. (2007), a redução do pH ocorre somente quando o 
sistema não tem alcalinidade natural suficiente para manter o pH durante 







Figura 15 - Variação das concentrações de OD e pH ao longo de um ciclo padrão 
de operação do RBS durante as estratégias avaliadas (E1, E2 e E3). D1, D2 e D3: 




























































































































Na Figura 16 tem-se o comportamento de PO4-3-P e DQO solúvel 
ao longo dos ciclos operacionais representativos de E1, E2 e E3. Observa-
se para a DQO solúvel que não existe uma grande variação de consumo 
ao longo do tempo de reação, sendo a diluição do esgoto bruto ao RBS o 
principal fator de redução da concentração afluente. O efeito do processo 
de diluição da DQO solúvel também foi observado por Voltolini (2015) 
e Fernandes et al. (2014).  
Os valores da DQOsolúvel após o fator de diluição do afluente com 
o licor misto do RBS permaneceram em torno de 30-40 mg.L-1, abaixo do 
valor recomendado por von Sperling (2007) para a biodesfosfatação (60 
mg.L-1). Essa situação justifica a ausência do luxury uptake em todos os 
ciclos operacionais. Quanto ao comportamento do ortofosfato, observou-
se que durante as fases anóxicas, a liberação de ortofosfato foi baixa, 
sendo que nas duas primeiras fases anóxicas do ciclo da E1 esse processo 
não ocorreu. Essa situação pode ser devida aos elevados valores de nitrato 
no RBS nesse ciclo (41 a 51 mg N-NO3-.L-1), proporcionando condições 
de participação dos OAPD, capazes de consumir fosfato na ausência de 
oxigênio (VAN HAANDEL; VAN DER LUBBE, 2012).  
Observa-se na Figura 16 que ocorreu a redução de ortofosfato nos 
períodos aeróbios, evidenciando a ocorrência de biodesfosfatação nos 
ciclos referentes às três estratégias avaliadas, apesar da baixa liberação de 
ortofosfato nas fases de desnitrificação (anóxicas), que receberam esgoto 
com valores de DQOsolúvel mais elevados (E1 = 88,4 mg.L-1; E2 = 96,3 
mg.L-1; E3 = 141,1 mg.L-1). Desse modo, fica evidente que o licor misto 
era composto por OAP e OAPD. A presença dos OAPD em menor 
quantidade foi observada nos ensaios de bancada, que serão apresentados 
posteriormente. Esses microrganismos podem ter influenciado 
negativamente a fase de liberação do ortofosfato e, consequentemente, no 






Figura 16 - Variação das concentrações de DQO solúvel e fosfato ao longo de 
um ciclo padrão de operação do RBS durante as estratégias avaliadas (E1, E2 e 
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  O ciclo representativo da segunda estratégia apresentou maior 
eficiência de remoção de fósforo (63%), bem como a concentração de 
fósforo total no efluente atendeu à legislação de Santa Catarina com valor 
de 2,9 mg PT.L-1. Nesse dia, o RBS operou como sendo um sistema de 
remoção de fósforo aprimorado (EBPR), com valor de 24 mg PT.g-1SST 
(JANSSEN et al., 2002). 
A relação entre a quantidade de fosfato liberado e o consumo de 
matéria orgânica (mg P.mg-1 DQO) pode ser usada para estimar a 
quantidade de matéria orgânica consumida por OAP e OAG em condições 
anaeróbias. Em culturas enriquecidas com OAP, essa relação é próxima 
de 0,5 mg P.mg-1 DQO, enquanto em uma cultura pura de GAO esse valor 
é nulo (VAN HAANDEL; MARAIS, 1999). O menor valor foi observado 
no ciclo referente à E3 (0,10 mg P.mg-1 DQO) em comparação com os 
valores obtidos nos ciclos referentes à E1 e E2: 0,33 e 0,45 mg P.mg-1 
DQO, respectivamente. Esse resultado da E3 indica uma menor 
contribuição dos OAP no consumo anaeróbio de substrato para uma baixa 
relação C/P (24 mg DQO.mg-1 PT). Por outro lado, a maior razão 
observada no ciclo referente à E2 foi superior ao resultado obtido por 
Bassin (2012) de 0,37 mg P.mg-1 DQO e por Nóbrega (2009) de 0,26 
mgP.mg-1DQO, indicando uma maior contribuição dos OAP no processo 
de biodesfosfatação para a idade do lodo de 25 dias.  
Na Figura 17 estão apresentadas as variações das concentrações de 
amônia e alcalinidade ao longo do ciclo do RBS.  
Observa-se um decréscimo da concentração de amônia durante a 
fase de aeração, indicando que ocorreu o processo de nitrificação 
(oxidação da amônia a nitrito e nitrato).  
Além do processo de nitrificação, a diluição do efluente bruto com 
o licor misto do ciclo anterior presente no reator também é responsável 
pela queda da concentração de amônia. Como pode ser observado, os 
valores de alcalinidade caem juntamente com as concentrações de 
amônia. Como discutido anteriormente, condições aeróbias favorecem a 
nitrificação, que tem como consequências a redução do pH e o consumo 
de alcalinidade (ARTHAN; ORHON, 2005; YE et al., 2009; DEBIK; 




Figura 17 - Variação das concentrações de amônia e alcalinidade ao longo de 
um ciclo padrão de operação do RBS durante as estratégias avaliadas (E1, E2 e 
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4.4. CARACTERIZAÇÃO DA BIOMASSA 
 
Na Figura 18 estão apresentados o comportamento do IVL 30, a 
concentração de SST no licor misto e a relação SSV/SST ao longo do 
período de operação do reator.  
 
Figura 18 – Comportamento do IVL30, da concentração de SST no licor misto e 
da relação SSV/SST ao longo do período de operação do reator.
 
Observou-se ao logo do estudo variações nos sólidos do licor 
misto, em função da operação do reator. No início do experimento, as 
concentrações de SST foram de 4.824 mg SST.L-1, atingindo no dia 97 
12.940 mg SST.L-1, mesmo com o descarte de lodo. No período entre os 
dias 97 e 112, o medidor de nível do RBS foi desprendido de seu suporte, 
resultando na perda de biomassa. Após este evento, o RBS se manteve 
com uma concentração em torno de 3.500 mgSST.L-¹ até o final da E1. A 
concentração média de SST durante E2 e E3 foi de 4.272±756 e 
5.339±1.128 mg SST.L-1, respectivamente. Durante E1 e E3, as 
concentrações médias dos sólidos se encontraram acima da faixa de 
trabalho sugerida por diversos autores, para lodos ativados com 
capacidade de remover nutrientes (3.000 mg SST.L-1) (WOLFF et al., 
2003; METCALF; EDDY, 2016; VON SPERLING, 2007). Durante E2, 
observou-se novo episódio de desprendimento do medidor de nível, que 
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ressaltar que, nos períodos em que ocorreram os problemas de perda de 
biomassa o monitoramento do RBS foi interrompido, e seu reinicio 
ocorreu após o reator passar por um período de estabilização. 
A relação SSV/SST não teve grande variabilidade ao longo das 
estratégias avaliadas, apresentando um valor médio de 0,53±0,02; 
0,5±0,04 e 0,59±0,03, em E1, E2 e E3, respectivamente. Desse modo, a 
porcentagem de biomassa no lodo foi mantida praticamente constante 
durante as estratégias, entre 50% e 59%. A fração inorgânica (SSF) foi de 
47%, 50% e 41% para E1, E2 e E3, respectivamente, indicando que o lodo 
é característico de processos de EBPR estáveis (VAN HAANDEL; 
MARAIS, 1999).  
Os valores médios de IVL foram de 59±17 mL.g-1, 40±7 mL.g-1 e 
62±14 mL.g-1, para E1, E2 e E3, respectivamente, sendo representativos 
de uma boa sedimentabilidade do licor misto (VON SPERLING, 2007). 
Os valores de IVL obtidos na presente pesquisa são inferiores a outros 
estudos com RBS, onde foram aplicadas idades de lodo inferiores, como 
por exemplo, Voltolini (2015), em seu estudo com θc de 12 dias, obteve 
valores de IVL de 100 a 150 mL.g-1 e Valverde-Pérez et al. (2016), para 
θc de 3 dias, alcançou valor de IVL em torno de 200 mL.g-1, os quais 
indicam lodo de média sedimentabilidade (METCALF; EDDY, 2016; 
VON SPERLING, 2007). Sistemas de lodo ativado com baixo θc (< 20 
dias) são caracterizados por presença de comunidades microbianas 
relativamente instáveis, que facilitam a proliferação de bactérias 
filamentosas (LIAO et al., 2006), implicando em uma má sedimentação 
que pode comprometer a qualidade do efluente tratado (SCHULER; 
JANG, 2007). Dessa forma, os θc adotados nesse estudo são ideais para 
promover uma boa sedimentabilidade do lodo. 
Na Figura 19 têm-se as concentrações de polissacarídeos (PS) e 
sólidos suspensos voláteis (SSV) ao longo das estratégias avaliadas, onde 
se observa um aumento da concentração de PS juntamente ao aumento 
dos SSV. A relação média de PS/SSV foi superior na E2 (110±18 mg 
PS.g-1 SSV), corroborando a menor concentração de fósforo no efluente 
(3,8 mg.L-1) e menor valor de IVL (40 mL.g-1) observados nessa 
estratégia. Essa situação pode estar relacionada com a importância das 
substâncias expoliméricas (EPS, do inglês Extracellular Polymeric 
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Substance) na remoção de fósforo (ZHANG et al., 2013), bem como sua 
capacidade de melhorar a sedimentabilidade do lodo (SHENG et al., 
2010). Em E1 e E3, os valores de PS/SSV foram de 88±23 mgPS.g-1SSV 
e 81±11 mgPS.g-1SSV, respectivamente.  
 
Figura 19 – Comportamento de sólidos suspensos voláteis e polissacarídeos ao 
longo dos períodos experimentais.  
 
Os valores médios da relação alimento/micro-organismos (A/M) 
durante E1, E2 e E3 foram de 0,05±0,02, 0,08±0,04 e 0,09±0,05 g DBO.g-
1SSV d-1, respectivamente, como pode ser visualizado na Figura 20. Esses 
valores encontram-se dentro da faixa padrão para sistemas com aeração 
prolongada (METCALF; EDDY, 2016; VON SPERLING, 2007). 
Durante a E1 observou-se um aumento na relação A/M a partir do dia 97, 
sendo associado com a perda de biomassa ocorrida entre os dias 97 e 112, 
onde a concentração de sólidos diminuiu de 7.530 para 1.757 mg.L-1. 
Villafranca (2014), em seu estudo sobre biodesfosfatação de esgoto 
sanitário, obteve valores médios de A/M de 0,07 g DBO.g-1 SSV d-1. 
Metcalf; Eddy (2016) recomendam valores de 0,15 a 0,5 gDBO.g-1SSV 
d-1 para projetos de reatores com foco na remoção biológica do fósforo. 
Observa-se ainda na Figura 20, para o fósforo, que as maiores eficiências 
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estão associadas aos elevados valores da relação A/M de 0,19 gDBO.g-
1SSV d-1, obtidos neste período.  
 
Figura 20 - Variação da relação A/M e eficiência na remoção de fósforo ao longo 
do monitoramento do reator. 
 
 
4.4.1. Coeficiente de produção celular (Yobs) 
 
O coeficiente de produção celular observado foi utilizado para 
estimar a produção de lodo durante as estratégias avaliadas. O cálculo foi 
realizado a partir da regressão linear, expressa na relação entre a 
quantidade de SST produzida pela quantidade de DQO removida. Os 
resultados estão apresentados na Figura 21.  
O menor coeficiente de produção celular (0,30 g SSV.g-1 DBO) foi 
observado na E2, com menor idade do lodo (25 dias) e maior temperatura 
média (23 °C). Esta condição pode ter elevado a velocidade de respiração 
endógena, resultando na menor produção celular nesta estratégia. Jordão; 
Pessôa (2009) afirmam que a produção celular diminui com a elevação da 
temperatura, uma vez que a velocidade de respiração endógena aumenta. 
Na condição de mesma idade do lodo (40 dias), E1 e E3 apresentaram 
comportamentos semelhantes na produção celular, com valores de 0,71 g 
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e a temperatura de 15ºC (E3). As cargas orgânicas médias aplicadas ao 
RBS podem ter influenciado na produção celular. Este fato pode ser 
considerado quando se observam as maiores cargas em que o reator foi 
submetido em E1 e E3 (Tabela 9), quando comparado à E2, podendo 
justificar os elevados valores de coeficiente de produção celular nessas 
estratégias. Jordão; Pessôa (2009) relatam que além da temperatura, a 
idade do lodo influencia no coeficiente de produção celular, pois o 
aumento da idade do lodo pode promover a autodestruição dos 
microrganismos, fato este não observado em E1 e E3, onde a elevada 
idade do lodo (40 dias) não comprometeu a produção de biomassa no 
reator. 
 
Figura 21 - Coeficientes de produção celular verificados nas estratégias avaliadas. 
 
 
Os valores de Yobs alcançados em E1 e E3 são considerados 
elevados quando comparados com estudos envolvendo biomassa 
granular, como por exemplo, Daudt (2015) obteve o valor médio de 0,20 
kg SSV·kg-1 DQO e Mosquera-Corral et al. (2011) obtiveram valores na 
faixa de 0,33 a 0,48 kg SSV·kg-1 DQO.  
Segundo von Sperling (2007), para tratamento aeróbio de esgoto 
sanitário, o Yobs para as bactérias heterotróficas responsáveis pela 
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Conforme Metcalf; Eddy (2016), o coeficiente de produção celular para 
reatores em bateladas sequenciais varia de 0,4 a 0,5 kg SSV·kg-1 DQO, e 
para reatores de lodo ativado convencional a faixa é de 0,4 a 0,7 kg 
SSV·kg-1 DQO. 
 




Durante o monitoramento do RBS foram realizadas visualizações 
no microscópio, com intuito de avaliar qualitativamente a biomassa 
presente no RBS. Na Figura 22 estão apresentadas fotos que permitem 
observar a morfologia dos microrganismos presentes no reator durante E1 
(a), E2 (b) e E3 (c). Em todas as estratégias estudadas, evidenciaram-se 
flocos de lodo dispersos com alta diversidade e poucas bactérias 
filamentosas, não afetando a sedimentação. Essa situação corrobora com 
os resultados de IVL obtidos (<100 mL.g-1). Ressalta-se que o lodo 
apresentou características similares, não sendo observadas diferenças 
relevantes entre as estratégias. O reator operou em condições estáveis, 
com lodo característico de alta idade, condições favoráveis à nitrificação 
e à estabilidade biológica (CANLER et al., 1999; SEVIOUR; NIELSEN, 
2010).  
Dentre os grupos mais recorrentes observados durante E1 citam-se 
os organismos Peranema sp., Epistylis sp. e Rotatoria sp. De acordo com 
Hoffmann et al. (2007), Epistylis sp. e Rotatoria sp. são microrganismos 
indicadores de estabilidade biológica, bem como de ocorrência de 
nitrificação. No entanto, Peranema sp. é um indicador de baixo 
desempenho em lodos ativados (BENTO et al., 2005). Na E2 observou-
se a presença de Epistylis sp., Arcella Vulgaris e Vorticella sp. Conforme 
Bento et al. (2005), microrganismos como Arcella Vulgaris indicam lodo 
ativado com baixa relação A/M, estabilidade biológica do sistema, alta 
idade do lodo, boas remoções de DBO e condições de oxigenação 
favoráveis à nitrificação. Vorticella sp. são microrganismos 
característicos de um lodo ativado com baixa carga orgânica, alta idade 
de lodo, suficiente oxigênio e sinais de uma operação estável (SEVIOUR; 
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NIELSEN, 2010). A estratégia 3 apresentou uma biomassa semelhante à 
E1, referentes à mesma idade de lodo (40 dias), com presença de 
Peranema sp., Epistylis sp. e Rotatoria sp. 
 
Figura 22 - Microrganismos observados nas três estratégias avaliadas. 
Peranema sp. (a1 e c3), Epistylis sp. (a2 e c1), Rotatoria sp. (a3), Sphaerophya 
magna (b1), Arcella Vulgaris (b2 e c2), Vorticella sp. (b3).  











   
 
Na Tabela 13 são apresentados os microrganismos visualizados ao 
longo do período de monitoramento do reator, com suas respectivas 
ocorrências e indicadores. 
(a1) (a2) (a3) 












 Tabela 13 – Condição do RBS nas estratégias avaliadas (E1, E2 e E3) conforme análise microscópica. 
Tipo Microrganismos Ocorrência Indicadores Autores 
Protozoários     
Zooflagelados Peranema sp. E1, E2, E3 Baixo desempenho em lodos ativados Bento et al. (2005) 
Tecamebas Arcella Vulgaris E2, E3 
Baixa relação A/M, estabilidade biológica 
do sistema, alta idade do lodo, boas 
remoções de DBO5 e condições de 
oxigenação favoráveis à nitrificação 
Bento et al. (2005) 
 
Vorticella sp. E1, E2, E3 
Estabilidade biológica e ocorrência de 
nitrificação 
Hoffmann et al. (2007) 
 
Baixa carga orgânica, alta idade de lodo, 
suficiente oxigênio e sinais de uma 
operação estável  
Seviour; Nielsen 
(2010) 
Colônias Epistylis sp. E1, E2, E3 
Sobrecarga e alta idade do lodo Canler et al. (1999) 
Estabilidade biológica e ocorrência de 
nitrificação 
Hoffmann et al. (2007) 
Metazoários Rotatoria sp. E1, E3 
Estabilidade biológica e ocorrência de 
nitrificação 
Hoffmann et al. (2007) 




Ciliados, amebas e rotíferos desempenham um papel importante 
no sistema, uma vez que se alimentam principalmente de bactérias, bem 
como de substâncias orgânicas e outros pequenos organismos. Desse 
modo, esses microrganismos são capazes de rejuvenescer a população 
bacteriana melhorando a qualidade do efluente e tornando-os adequados 
indicadores de boa qualidade do efluente (ZHOU et al., 2008, SAMARAS 
et al., 2009). 
 
4.5.2. Hibridização in situ por fluorescência (FISH)  
 
A técnica FISH foi aplicada para identificação de grupos 
bacterianos presentes no interior do reator e envolvidos no metabolismo 
do fósforo. Fotos representativas das estratégias, capturadas no 
microscópio de fluorescência, podem ser visualizadas na Figura 23. Raras 
quantidades dos organismos acumuladores de glicogênio (OAG) foram 
detectados em E1 e E3 (θc =40 dias), enquanto em E2 (θc =25 dias) estes 
organismos não foram detectados. Os OAG competem com os 
organismos acumuladores de poli-fosfato (OAP) por substratos orgânicos 
durante a etapa anaeróbia, diminuindo a eficiência de remoção de fósforo 
do sistema (BASSIN et al., 2012; LOPEZ-VAZQUEZ et al., 2009).  
Os OAP foram detectados nas três estratégias avaliadas, sendo 
mais expressivo em E1 e E2. Contudo, nota-se que a aplicação da idade 
do lodo de 25 dias (E2) favoreceu a proliferação dos OAP sobre os OAG, 
resultando nas melhores eficiências de remoção de fósforo e nas menores 
concentrações efluente de fósforo. As maiores quantidades de OAP 
observadas em E1 e E2 relacionaram-se com as maiores razões C/P, 45 e 
39 mgDQO.mgP-1, respectivamente. Porém, na E3 com menor relação 
C/P (24 mgDQO.mgP-1) a presença de OAG foi menos expressiva que na 
E1, para mesma idade de lodo, indicando que na condição de idade de 
lodo de 40 dias a menor relação C/P favoreceu os OAP em relação aos 
OAG. 
Conforme Fernandes et al. (2016), os OAP são favorecidos em 
RBS porque eles possuem vantagens competitivas sobre os 
microrganismos não acumuladores de fósforo, sendo capazes de 
sobreviver durante os períodos de escassez de alimentos. Neste estudo, 
103 
 
observou-se que tanto a idade do lodo de 25 dias, quanto à de 40 dias, 
foram adequadas para a seleção dos OAP, porém com 25 dias, os OAG 
não foram favorecidos, o que contribui para a biodesfosfatação.  
 
Figura 23 - Células hibridizadas para análise de OAP e OAG. (a1) OAP - E1, (a2) 
OAP - E2, (a3) OAP - E3, (b1) OAG - E1 e (b3) OAG - E3. 





4.5.3. Sequenciamento de nova geração 
O sequenciamento de nova geração foi realizado com intuito de 
avaliar a abundância das famílias e dos gêneros bacterianos, presentes no 
lodo do reator durante o monitoramento.  
Na Figura 24 tem-se uma síntese da classificação dos 
microrganismos detectados com a análise de sequenciamento durante o 













Na Figura 25 visualizam-se a abundância das famílias bacterianas 
detectadas no estudo. Para uma análise com abundância maior que 5% 
observou-se que as famílias predominantes foram Xanthomonadaceae 
(20%) durante a E1, Rhodocyclaceae (23%) em E2 e Comamonadaceae 
(19%) para E3. Essas famílias foram observadas durante todo o período 
experimental, sendo que a família Xanthomonadaceae foi observada com 
abundância maior que 5% apenas em E1 e a família Rhodocyclaceae não 
apresentou abundância maior que 5% nesta estratégia. 
 Xanthomonadaceae pertence à comunidade de bactérias de lodo 
ativado desnitrificantes (XU et al., 2015; XING et al., 2017). A família 
Rhodocyclaceae é constituída por alguns gêneros de bactérias 
desnitrificantes (Thauera e Zoogloea) e acumuladoras de fósforo como o 
Rhodocyclus e “Candidatus Accumulibacter”. O gênero Thauera foi 
observado (3% do total de sequências), o qual tem sido relatado como 
potenciais organismos desnitrificantes e também são conhecidos como 
produtores de EPS (THOMSEN et al. (2007). Hesselsoe et al. (2009), em 
seu estudo com processo de remoção de fósforo e com nitrificação-
desnitrificação, identificaram organismos da ordem Rhodocyclales, esses 
pertencentes também a família Rhodocyclaceae. Desta forma, a 
predominância da família Rhodocyclaceae em E2 indica que alguns 
gêneros membros desta família e responsáveis pela biodesfosfatação 
contribuíram para as melhores eficiências de remoção de fósforo 
encontradas neste período. 
Comamonadaceae é uma família também constituída por gêneros 
de desnitrificantes como Curvibacter, Acidovorax e Ottowia, 
filamentosos (Leptothrix e Sphaerotilus) e acumuladores de 
fósforo/desnitrificantes (OAPD) (LI et al., 2016b; GE et al., 2015). Ge et 
al. (2015) avaliaram o processo de remoção de fósforo em RBS com 
presença abundante de microrganismos da família Comamonadaceae e 
obtiveram como resultado remoção de fosfato superior a 90%. Esses 
autores afirmam que a comunidade microbiana mudou consideravelmente 
com mudanças na idade de lodo (de 10 para 20 dias), mas que 
Comamonadaceae era abundante quando a atividade de biodesfosfatação 




Figura 25 - Abundância das famílias bacterianas presentes no interior do reator 









































 Observou-se também a presença da família nitrificante 
Nitrospiraceae composta por bactérias responsáveis pela nitratação 
(bactérias oxidadoras de nitrito ou NOB do inglês nitrite-oxidizing 
bacteria), na qual ocorre a oxidação de nitrito a nitrato (PARK et al., 
2008). A família Nitrospiraceae foi detectada nas três estratégias, sendo 
em maior proporção em E2 e E3 (15% e 18%, respectivamente), 
corroborando a melhor nitrificação obtida na E2. 
 De acordo com Li et al. (2016b), as famílias Caulobacteraceae e 
Sinobacteriaceae, essas abundantes nas estratégias avaliadas (6% (E1), 
11% (E2) e 15% (E3); e 7% (E1), 11% (E2) e 13% (E3), respectivamente, 
são constituídas por gêneros de potenciais OAPD, sendo esses 
Brevundimonas e Steroidobacter, respectivamente. Na E3 essas famílias 
foram mais abundantes, alcançando abundância de 15% e 13% para 
Caulobacteraceae e Sinobacteriaceae, respectivamente. 
 As bactérias do gênero Trichococcus, observadas em 8% (E1 e 
E2) e 5% (E3), pertencentes à família Carnobacteriaceae, são organismos 
fermentativos facultativos, sobrevivendo tanto em ambientes aeróbios 
quanto em anaeróbios (MCILROY  et al., 2015). Alguns membros desse 
gênero apresentam morfologia filamentosa, implicando em uma má 
sedimentabilidade do lodo. A baixa abundância dessas bactérias nas 
estratégias avaliadas corrobora a boa sedimentabilidade do lodo (IVL de 
59±17, 40±7 e 62±14 mL.g-1 em E1, E2 e E3, respectivamente), bem 
como as visualizações microscópicas realizadas ao longo do período de 
monitoramento do RBS. 
 
4.5.4. Velocidade de Consumo de Oxigênio 
 
 Os resultados obtidos nos ensaios respirométricos estão 
apresentados na Tabela 14.  
 A velocidade de consumo de oxigênio dissolvido durante a 
nitrificação apresentou valores máximos para E1 e E3 (31,13 e 25,03 mg 
O2.L-1 h-1, respectivamente) e mínimo para E2 (17,76 mg O2.L-1 h-1). O 
mesmo acontece para a respiração exógena, com valores mais elevados 
de velocidade de consumo de OD em E1 e E3 (22 e 18,87 mg O2.L-1 h-1, 
respectivamente) quando comparado à E2 (12,92 mg O2.L-1 h-1). 
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Tabela 14 - Resultados de VCO e VCOe dos testes respirométricos, bem como 








VCO (mgO2.L-1 h-1) 
Endógena 
4,03 2,10 4,39 
VCOe (mgO2.g-1SSV h-1) 1,52 0,73 1,47 
VCO (mgO2.L-1 h-1) 
Nitrificação 
31,13 17,76 25,03 
VCOe (mgO2.g-1SSV h-1) 11,70 6,18 8,37 
XA¹ (mgDQO.L-1) 46,92 26,78 37,74 
VCO (mgO2.L-1 h-1) 
Exógena 
22,00 12,92 18,87 
VCOe (mgO2.g-1SSV h-1) 8,27 4,50 6,31 
XH² (mgDQO.L-1) 166,63 97,91 142,93 
¹ biomassa autotrófica; ² biomassa heterotrófica. 
 
  
Os valores de VCO em E1 e E3 foram superiores aos de E2, sendo 
esses valores próximos aos obtidos por Voltolini (2015). Essa situação 
demonstra que a alta idade do lodo adotada em E1 e E3 (40 dias) não 
prejudicou a respiração das bactérias autotróficas e heterotróficas 
contidas no RBS, corroborando os elevados valores de Yobs alcançados 
nesses períodos. Os resultados de VCO e Yobs obtidos nessas estratégias 
podem estar relacionados com a presença de rotíferos observados nas 
análises microscópicas. Esses microrganismos se alimentam 
principalmente de bactérias, substâncias orgânicas e outros pequenos 
organismos, rejuvenescendo a população microbiana (SAMARAS et al., 
2009; ZHOU et al., 2008). 
Valores de VCO mais elevados ocorreram durante a nitrificação 
(31,13; 17,76 e 25,03 mg O2.g-1SSV h-1 em E1, E2 e E3, 
respectivamente), sendo essa situação oposta à observada por Fernandes 
et al. (2016). Conforme esses autores, a VCO durante a nitrificação foi de 
3,7 mg O2.L-1 h-1, resultando em uma biomassa autotrófica de 5,1 mg 
DQO.L-1 (5,1% da biomassa ativa do RBS). No caso do RBS em estudo, 
a biomassa foi de 46,92; 26,78 e 37,74 mg DQO.L-1 para E1, E2 e E3, 
respectivamente. 
Quanto a atividade da biomassa heterotrófica (XH), E1 apresentou 
concentração de 166,63 mg DQO.L-1, representando 78% do total de 
biomassa ativa do sistema. E2 apresentou 97,91 mg DQO.L-1 e E3 142,93 
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mg DQO.L-1, ambas representam 79% do total de biomassa ativa do 
sistema. A biomassa ativa autotrófica (XA) foi de 46,92 mg DQO.L-1 para 
E1, representando 22% do total de biomassa ativa no sistema; em E2 e E3 
as concentrações foram de 26,78 e 37,74 mg DQO.L-1, respectivamente, 
ambas representando 21% da biomassa ativa total no sistema.  
Os resultados revelaram que a composição da biomassa no sistema 
não foi alterada entre as estratégias avaliadas e que a biomassa ativa de 
ambas as estratégias consiste preponderantemente de bactérias 
heterotróficas (em torno de 79%). O predomínio de bactérias 
heterotróficas em reatores de lodo ativados também foi relatado em outras 
pesquisas com reatores RBS, em testes respirométricos (MONCLÚS et 
al., 2010; LAMEGO NETO; COSTA, 2010; COSTA et al., 2008; 
FERNANDES et al.; 2016).  
A biomassa autotrófica, embora em menor concentração, esteve 
mais ativa que a heterotrófica, nas três estratégias. Essa situação ocorre 
devido à relação que existe entre a quantidade de substrato adicionado e 
a VCO. Para os organismos heterotróficos, essa relação se dá na 
proporção de 1:1, onde 1 unidade de matéria orgânica solúvel 
biodegradável a ser oxidada necessita de 1 unidade de oxigênio. Para os 
organismos autotróficos nitrificantes, essa relação é diferente, para a 
oxidação de 1 mg.L-1 de nitrogênio na forma de amônia são requeridos 
4,57 mg.L-1 de oxigênio para a nitrificação (SILVA FILHO et al., 2015). 
Desse modo, mesmo em menor proporção, os organismos autotróficos 
tendem a alcançar maior VCO. 
 
4.6. PROCESSO DE BIODESFOSFATAÇÃO NO RBS 
 
Para avaliar o desempenho do processo de remoção biológica de 
fósforo, os resultados são apresentados em mg P removido por g de SSV, 
bem como por mg de P contido no SST. Esses resultados, apresentados 
na Figura 26, apontam que a remoção de fósforo pela biomassa foi de 0,03 
a 0,74; 0,01 a 3,41; e 0,05 a 1,48 mg PT.g-1 SSV, durante E1, E2 e E3, 
respectivamente. Os valores são inferiores aos obtidos por Chen et al. 
(2016) com RBS e filtro de areia intermitente (2,0 a 4,5 mg PT.g-1 SSV). 
Observa-se que dentre as estratégias estudadas, a E2 foi a que apresentou 
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desempenho mais estável na remoção de fósforo pela biomassa contida 
no reator, com valor médio de 0,56 mg PT.g-1 SSV, corroborando a menor 
concentração média de fósforo total no efluente (3,8 mg PT.L-1). 
Na Figura 26 está apresentada a quantidade de fósforo contido no 
lodo do RBS, em termos de SST. O valor de P contido nos SST variou de 
4,7 a 27 mg PT.g-1 SST durante todo o estudo. Segundo Janssen et al. 
(2002), usualmente, apenas 10-20 mg PT.g-1 SST pode ser medido em 
lodo ativado sem remoção de fósforo biológico aprimorada (EBPR). 
Desse modo, nos dias com valores superiores a 20 mg PT.g-1 SST pode-
se dizer que ocorreu a EBPR. No geral, as datas com valores superiores a 
20 mg PT.g-1SST estão associadas às elevadas eficiências de remoção 
obtidas. 
 
Figura 26 - Variação da quantidade de fósforo removido pela biomassa e da 
quantidade de fósforo contido no lodo do RBS. 
 
 
Durante E3 observou-se o maior valor médio de fósforo contido no 
SST (16,9±8 mg PT.g-1 SST) seguido pelo valor médio obtido durante E2 
(15,9±5 mg PT.g-1 SST), corroborando as melhores eficiências (52%: E2; 
54%: E3), bem como a elevada carga de fósforo aplicada no RBS na E3. 
O valor de 12,5±5 mg PT.g-1 SST obtido em E1 está associado com a 
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Em média foram removidos 210±76; 178±34; e 343±72 mg de 
fósforo pelo descarte de lodo rico em fósforo, durante E1, E2 e E3, 
respectivamente, sendo esses valores próximos aos valores de 207-235 
mg de fosfato removido por ciclo obtidos por Wang et al. (2008), 
utilizando um RBS sem fase anaeróbia, apenas fase aeróbia. 
Com intuito de avaliar a composição química do lodo, 3 amostras 
do licor misto, coletadas em cada estratégia, correspondendo aos dias 85 
(E1), 313 (E2) e 419 (E3), foram submetidas à análise de espectrometria 
de dispersão de energia (EDS). Essa análise demonstrou que o lodo 
continha 1,4% (E1), 1,5% (E2) e 2,1% (E3) de fósforo no licor misto. 
Essas porcentagens são superiores ao valor médio de 0,6% de fósforo no 
lodo aeróbio obtido por Mocelin (2007) que avaliou o lodo de estação de 
tratamento de esgoto em reator de lodos ativados. 
Na Tabela 15 visualiza-se a porcentagem elementar das amostras 
de licor misto avaliadas, onde a porcentagem de carbono foi superior a 
50% nas três estratégias, seguido pelo oxigênio em torno de 20% e 
nitrogênio próximo de 10%. Os demais elementos apresentaram 
porcentagens inferiores a 6%.  
 
Tabela 15 - Porcentagem elementar das amostras de licor misto das 3 estratégias. 
Elementos 
Estratégia 1 
N = 4 
Estratégia 2 
N = 3 
Estratégia 3 
N = 3 
(%) (%) (%) 
C 58,1 52,5 50,1 
N 10,3 6,7 7,1 
O 19,5 21,8 24,1 
Na 0,5 0,5 0,3 
Mg 0,2 0,3 0,7 
Al 1,2 6,0 3,8 
Si 4,3 5,5 4,8 
P 1,4 1,5 2,1 
S 0,8 1,1 1,7 
Cl 0,7 0,9 0,8 
K 0,5 1,0 0,7 
Ca 2,6 3,7 2,1 
 
A amostra com maior porcentagem de fósforo no lodo refere-se a 
E3, que tinha elevada concentração de fósforo no afluente (25 mg.L-1), 
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promoveu a maior eficiência de remoção de fósforo (54%) e apresentou 
a maior quantidade de fósforo no licor misto (17 mg PT.g-1 SST). 
Esses resultados mostram que o RBS operou com uma remoção 
biológica de fósforo satisfatória, onde a concentração no efluente atendeu 
a legislação catarinense (<4 mg.L-1) na E2 e apresentou valor próximo na 
E1. Na E3, a concentração de fósforo no efluente ultrapassou o padrão 
exigido pela legislação, porém, quando analisado a quantidade de fósforo 
removida pela biomassa (0,52 mg PT.g-1 SSV) e a quantidade contida no 
lodo (16,9±8 mg PT.g-1 SST), observa-se que durante essa estratégia 
também ocorreu o processo de biodesfosfatação.  
 
4.6.1.  Ensaio de biodesfosfatação em bancada 
 
 Os ensaios de biodesfosfatação em bancada, com condições 
ideais para remover o fósforo biologicamente, foram realizados com 
amostras do lodo coletadas nos dias 153 (E1), 294 (E2) e 399 (E3). Nesses 
dias as eficiências de remoção de fósforo obtidas no RBS foram de 64% 
(E1), 72% (E2) e 38% (E3). 
Na Figura 277 tem-se o comportamento dos OAP e OAPD ao 
longo dos ensaios de biodesfosfatação. No ensaio realizado em E1 não foi 
verificado o acúmulo de ortofosfato (luxury uptake) além do liberado pela 
biomassa, enquanto que nos ensaios representativos de E2 e E3 esse 
processo foi observado na fase aeróbia (OAP) e na anóxica (OAPD). O 
melhor comportamento da atividade dos OAP e OAPD ocorreu em E3, 
quando as velocidades de liberação e absorção de fosfato foram mais 
elevadas.  
As velocidades de liberação e absorção, em E2 e E3, foram para os 
OAP de 2,39 e 12,12 mg PT.g-1 SSV h-1, e para os OAPD foram de 2,57 
e 5,77 mg PT.g-1 SSV h-1, respectivamente. Esses valores estão próximos 
aos obtidos por Monclús et al. (2010), utilizando biorreatores de 





Figura 27 - Comportamento dos OAP e OAPD ao longo dos ensaios de 
biodesfosfatação com o licor misto coletado durante as estratégias 1 (E1), 2 (E2) 
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  A concentração específica de fósforo total da amostra de licor 
misto coletada 24 horas antes de realizar os ensaios de biodesfosfatação 
foi de 9,0 mg PT.g-1 SST; 23 mg PT.g-1 SST e 25 mg PT.g-1 SST para os 
dias referentes às E1, E2 e E3, respectivamente. Desse modo, as elevadas 
concentrações específicas de fósforo total no licor misto observadas em 
E2 e E3 podem ter favorecido o processo de luxury uptake observado nos 
ensaios realizados com as amostras dessas estratégias. Essa situação 
corrobora Janssen et al. (2002), os quais afirmam que valores superiores 
a 20 mg PT.g-1 SST podem ser observados em lodo ativado com remoção 
de fósforo biológico aprimorada (EBPR). 
Na Tabela 16 estão apresentadas as velocidades de liberação e 
absorção de fosfato pelo OAP e OAPD, bem como a razão OAPD/OAP, 
obtidas nos ensaios representativos das estratégias avaliadas. Os valores 
da razão da velocidade de absorção de fosfato (OAPD/OAP) apresentou 
um aumento ao longo das estratégias. As razões de 0,20; 0,32 e 0,48 
obtidas em E1, E2 e E3, respectivamente, demonstram que a presença de 
OAPD foi menor em relação aos OAP, como é comumente observado 
(OEHMEN et al., 2007). Essa situação também foi verificada por 
Monclús et al. (2010), Fernandes et al. (2013), Voltolini (2015) e Li et al. 
(2016b).   
 
Tabela 16 - Comparação entre relação de liberação e acúmulo de P, bem como 
razão OAPD/OAP nas diferentes estratégias durante a operação do reator. 
 Parâmetro Unidade E1 E2 E3 
Teste 
OAP  
P liberação  mgP.g-1SSV h-1 0,35 0,14 2,39 
P absorção  mgP.g-1SSV h-1 0,20 0,38 12,12 
Teste 
OAPD  
P liberação  mgP.g-1SSV h-1 0,38 0,11 2,57 





- 0,20 0,32 0,48 
¹Razão da velocidade de absorção de fosfato (P absorção OAPD/ P absorção OAP) 
A atividade dos OAPD observada nesse estudo está abaixo da 
atividade encontrada por Fernandes et al. (2014) (82%) e por Dong et al. 
(2016) (91,7% e 61,9%), porém está próxima da atividade alcançada por 
Monclús et al. (2010) (41%). A baixa razão OAPD/OAP observada 
sugere que o processo de desnitrificação no RBS ocorreu mais 
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efetivamente pelos microrganismos heterotróficos não capazes de realizar 
a remoção simultânea de nitrogênio e fósforo. 
Para avaliar a influência da relação C/P do substrato no processo 
de biodesfosfatação, foram efetuados ensaios em bancada, sendo 
adicionada uma fonte de fósforo (fosfato de potássio), conforme descrito 
no item 4.2.3., resultando em C/P de 50 e 20 mgDQO.mgP-1. Na Figura 
28 estão apresentados os comportamentos dos organismos acumuladores 
de fósforo (OAP) para essas duas condições.  
 
Figura 28 - Comportamento dos OAP nos ensaios realizados com relação C/P de 
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As velocidades de liberação de fósforo alcançadas durante os 
ensaios foram de 1,42 e 1,56 mgP.g-1SSV.h-1 para os reatores alimentados 
com água sintética com relações C/P de 50 e 20 mgDQO.mgP-1, 
respectivamente. A velocidade de absorção foi superior para o reator 
referente à C/P de 20 mgDQO.mgP-1 (0,96 mgP.g-1SSV.h), indicando que 
a menor relação C/P favoreceu o processo de biodesfosfatação. Essa 
situação vai ao encontro dos resultados obtidos durante o monitoramento 
do RBS em escala real, onde a E3 com menor relação de C/P (24 
mgDQO.mgP-1) apresentou a maior remoção de fósforo do esgoto 
sanitário (54%), com maior acúmulo de fósforo no lodo (2,1%P). 
Corroborando também a predominância de OAP sobre OAG, confirmada 
nos ensaios FISH. 
O fato da E3 ter apresentado um efluente com elevado valor de 
fósforo total (12 mgPT/L) pode estar associado à composição dos ácidos 
graxos voláteis (AGV), os quais influenciam na competição OAP e OAG. 
O afluente do RBS era previamente tratado em sistemas anaeróbios. 
Nesse tipo de afluente, os AGV são compostos por acetato e propionato, 
conforme relatado por Oehmen et al. (2007). Durante a E3 a concentração 
de acetato no afluente foi baixa (7,2 mg.L-1), indicando que a composição 
dos AGV foi mais elevada para o propionato. Nos ensaios em bancada, 
porém, foi utilizado apenas o acetato (700 mg.L-1), com DQO elevada 
(1.000 mg.L-1). Tu; Schuler (2013) observaram a predominância de OAP 
em condições de altas concentrações de acetato (200 mg.L-1) e com pH 
de 7,4. Assim, pode-se dizer que a relação C/P menor é mais favorável ao 
processo de remoção biológica de fósforo desde que haja matéria orgânica 
de fácil biodegradação.  
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5. SÍNTESE DOS RESULTADOS OBTIDOS 
 
As diferentes idades de lodo adotadas nessa pesquisa (40 e 25 dias) 
não influenciaram no processo de biodesfosfatação. As concentrações de 
DQO, DBO, PT e relação C/P foram os parâmetros que influenciaram 
nesse processo biológico. Porém, a idade do lodo de 25 dias favoreceu a 
competição OAP/OAG. 
A análise de correlação demonstrou que elevadas concentrações de 
DQO e DBO favoreceram a biodesfosfatação. Essa situação está 
relacionada com o metabolismo dos OAP, pois esses microrganismos 
acumulam os AGV sob forma de PHA na fase anaeróbia e procedem 
utilizando o poli-fosfato presente no interior das células como fonte de 
energia, resultando na liberação de ortofosfato. Posteriormente, na fase 
aeróbia ocorre a redução das concentrações de PHA na biomassa, 
correlacionada com o aumento do crescimento celular e o acúmulo de 
poli-P intracelular, aumentando assim a concentração de fósforo no lodo. 
Desse modo, quanto mais PHA for formado como resultado do consumo 
de DQO e DBO, maior será o crescimento celular e, consequentemente, 
melhor será o desempenho da biodesfosfatação.  
A correlação observada com a concentração de PT também está 
associada ao metabolismo dos OAP, pois esses microrganismos utilizam 
o poli-fosfato intracelular como fonte de energia. Porém, quando o reator 
recebeu afluente com elevadas concentrações de PT (> 35 mgPT.L-1) a 
eficiências de remoção de fósforo diminuíram (<40%) e as concentrações 
de fósforo no efluente aumentaram expressivamente (>25 mgPT.L-1). 
Esse resultado indica que existe um limite da concentração de fósforo 
afluente onde a remoção desse nutriente não será eficaz. Para esse estudo 
o limite foi de 35 mgPT.L-1.  
Quanto à relação C/P, a estratégia 3 com menor relação (24 
mgDQO.mgPT-1) apresentou maior remoção de fósforo (54%) e maior 
acúmulo de fósforo no lodo (2,1%P; 17 mgPT.g-1SSV), porém essa 
estratégia apresentou elevada concentração de fósforo no efluente (12 
mg.L-1).  Essa situação pode estar associada à composição dos ácidos 
graxos voláteis (AGV), os quais influenciam na competição OAP e OAG. 
O afluente do RBS era previamente tratado em sistemas anaeróbios, a 
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concentração de acetato no afluente era baixa (7,2 mg.L-1). Nos ensaios 
em bancada, porém, foi utilizado apenas o acetato (700 mg.L-1), com 
DQO elevada (1.000 mg.L-1). Assim, pode-se dizer que a relação C/P 
menor é mais favorável ao processo de remoção biológica de fósforo, 







Neste trabalho foi pesquisado o tratamento de efluente sanitário em 
RBS com alimentação escalonada e em escala real, em diferentes 
condições de idade do lodo (θc = 40-E1 e E3 e 25-E2 dias) e relação C/P 
do afluente (44-E1; 39-E2 e 24-E3 mgDQO.L-1/mgPT.L-1), com o intuito 
de promover a biodesfosfatação. Com base nos resultados obtidos na 
pesquisa, conclui-se que: 
✓ O efluente produzido nas três estratégias operacionais 
estudadas atendeu tanto à legislação federal, quanto à do Estado de Santa 
Catarina, para a remoção de matéria orgânica, expressa em termos de 
DBO, bem como para a remoção de sólidos.  
✓ Na condição de θc de 25 dias e C/P 39 mgDQO.L-1/mgPT.L-1, 
o reator produziu um efluente que atendeu à legislação de Santa Catarina 
para lançamento em ambientes lênticos em termos de fósforo total (≤ 4 
mg.L-1). 
✓ A idade do lodo (θc= 40 ou 25 dias) não interferiu no processo 
de biodesfosfatação, não sendo observadas diferenças significativas na 
eficiência de remoção de fósforo total.  
✓ A idade do lodo de longo prazo (θc= 40 dias) não prejudicou a 
respiração microbiana, e levou à maior velocidade de consumo de 
oxigênio alcançada pela biomassa presente no RBS.  
✓ As idades do lodo testadas (θc= 40 ou 25 dias) foram adequadas 
à seleção de OAP. No entanto, o θc de 25 dias se mostrou mais adequado 
à biodesfosfatação, já que não favoreceu os OAG.  
✓ A predominância da família Rhodocyclaceae na condição de θc 
de 25 dias e C/P 39 mgDQO.L-1/mgPT.L-1 (E2) indica que alguns gêneros 
membros desta família e responsáveis pela biodesfosfatação contribuíram 
para as eficiências de remoção de fósforo encontradas neste período 
(52%). 
✓ A relação C/P baixa (24 mgDQO.L-1/mgPT.L-1) apresentou a 
maior remoção de fósforo do esgoto sanitário (54%), com maior acúmulo 
de fósforo no lodo (2,1%P, 17 mgPT.g-1 SST).  
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✓ Os estudos sobre a influência da relação C/P evidenciaram, 
porém, que existe um limite na concentração de fósforo do afluente, 
acima da qual a biodesfosfatação é prejudicada. Que, no caso do presente 
estudo foi de 35 mgPT.L-1. Esse limite está ligado também com a 
disponibilidade de matéria orgânica facilmente biodegradável. 
✓ As elevadas concentrações específicas de fósforo total no licor 
misto em E2 e E3 (23 e 25 mg PT.g-1 SST, respectivamente) favoreceram 
o processo de luxury uptake nos ensaios de biodesfosfatação em bancada, 
corroborando também à maior relação OAPD/OAP (E2:0,32; E3:0,48) e 
à predominância de OAP sobre OAG, confirmada nos ensaios FISH.  
 Em síntese, a biodesfosfatação foi realizada em RBS com 
idades de lodo de médio (25 dias) ou longo prazo (40 dias), sendo 
melhorada para uma relação C/P abaixo de 40 mgDQO.L-1/mgPT.L-1, 






Com base nas conclusões da pesquisa, sugerem-se algumas 
recomendações para trabalhos futuros: 
 
✓ Estudar mais intensamente a importância da relação C/P no 
processo de remoção biológica de fósforo em ensaios de bancada, com 
vistas a estabelecer a influência das concentrações de fósforo e da matéria 
orgânica biodisponível, para esgotos pré-tratados em processos 
anaeróbios. 
✓ Estudar o controle on line automatizado da aeração no reator, 
de forma a se ter a concentração mínima de oxigênio, necessária aos 
processos de remoção da matéria orgânica e de nutrientes (N, P) durante 
a fase aeróbia, para aperfeiçoar a biodesfosfatação, com economia de 
insumos energéticos.  
✓ Avaliar o lodo rico em fósforo produzido no RBS, para sua 
aplicação como um produto valorizado, dentro da concepção do sistema 
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APÊNDICE 1 - Respirogramas obtidos para o lodo das estratégias 1, 2 e 3. 
 
 
 
 
